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Ein kompetitiver ELISA (Enzyme-linked Immunosorbent Assay) für den Nachweis von 
Carbamazepin (CBZ) mit einer Bestimmungsgrenze von ca. 30 ng/L wurde entwickelt und 
validiert. Dieser in Gewässern häufig auftretende anthropogene Marker wurde anschließend 
in einer Vielzahl an Proben aus Abwässern, Oberflächengewässern und Trinkwässern 
nachgewiesen. Der ELISA zeigte eine exzellente Präzision und erbrachte in allen Matrizes 
geringfügig höhere Analysenergebnisse als die Referenzmethode HPLC-MS/MS. Die 
beständige Überbestimmung der CBZ-Konzentration in Höhe von ca. 7 % konnte auf die 
Präsenz von Cetirizin und geringen Mengen des persistenten Metaboliten 10,11-Epoxy-
carbamazepin (EP-CBZ) zurückgeführt werden. 
Die Bindungseigenschaften des verwendeten Antikörpers wurden anhand der Kreuzreaktivi-
täten von 37 Substanzen eingehend untersucht. Nach Kopplung von Flüssigchromato-
graphie und ELISA konnte das strukturell nicht mit CBZ verwandte Antihistaminikum 
Cetirizin als Kreuzreaktand identifiziert werden. Der störende Einfluss dieses Kreuz-
reaktanden auf den CBZ-ELISA konnte nach einer Änderung des pH-Wertes im Proben-
puffer minimiert werden. Die pH-abhängige Selektivitätssteuerung ermöglichte überdies die 
Entwicklung eines Dual-Analyt-Immunoassays für die parallele Bestimmung von CBZ und 
Cetirizin. 
Darüber hinaus wurden die Metaboliten EP-CBZ, DiOH-CBZ, 2-OH-CBZ, 3-OH-CBZ und 
10-OH-CBZ in Abwasser, Oberflächenwasser und Trinkwasser quantifiziert. DiOH-CBZ 
erwies sich als ähnlich persistent wie CBZ und wurde in besonders hohen Konzentrationen 
gefunden. Außerdem wurden mehrere weitere bislang nicht identifizierte Abbauprodukte von 
CBZ gefunden. 
Mit dem ELISA konnten tagesabhängige und saisonale Schwankungen der Arzneimittel-
konzentrationen in Abwasser und in Oberflächengewässern nachgewiesen werden. Der 
anthropogene Marker CBZ ermöglichte es, den Weg des Abwassers in die aufnehmenden 
Gewässer zu verfolgen.  
Da weder Probenvorbereitung noch Probenanreicherung erforderlich sind, ist der Test 
schnell und kostengünstig durchführbar. Die für den Test nötigen Probenvolumen sind mit 
weniger als 1 mL sehr gering. Diese Eigenschaften erlauben ein Hochdurchsatzscreening 





A competitive ELISA (enzyme-linked immunosorbent assay) for the quantitation of 
carbamazepine (CBZ) was developed and validated. A limit of quantitation (LOQ) of 
ca. 30 ng/L allowed for the quantitation of CBZ in many samples from wastewater, surface 
water and drinking water. The method was found to be excellently precise, but it displayed 
slightly higher results than obtained by the reference method liquid chromatography-tandem 
mass spectrometry (LC-MS/MS). The nearly constant overestimation of 7 % could be 
attributed to the presence of small amounts of cetirizine and the persistent metabolite 
10,11-epoxycarbamazepine (EP-CBZ). 
The binding properties of the antibody were studied by determining the cross-reactivities of 
37 compounds. Hyphenating liquid chromatography to ELISA led to the discovery of the 
cross-reactive antihistamine cetirizine that shares no obvious structural similarity with CBZ. 
The bias caused by cetirizine was eliminated by changing the pH value of the sample buffer. 
Moreover, the antibody’s pH-dependent selectivity enabled a dual-analyte immunoassay for 
the parallel determination of CBZ and cetirizine. 
Furthermore, the metabolites EP-CBZ, DiOH-CBZ, 2-OH-CBZ, 3-OH-CBZ and 10-OH-CBZ 
were quantified in wastewater, surface water and drinking water. DiOH-CBZ showed the 
highest concentrations of all analaytes investigated and was found to be equally persistent 
as CBZ. In addition, several further degradation products of CBZ were found that could not 
be identified. 
The ELISA allowed the detection of diurnal and seasonal fluctuations of analyte 
concentrations in wastewater and surface water. The anthropogenic marker CBZ enabled to 
trace wastewater from the source to the receiving waters. Since neither sample pretreatment 
nor enrichment is necessary, the method is very fast and cost-effective. Only a small sample 
volume (less than 1 mL) is needed making this ELISA an appropriate high-throughput 
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Das Vorkommen von Arzneimitteln in der aquatischen Umwelt hat in der vergangenen 
Dekade große Aufmerksamkeit erlangt. Von historischer Bedeutung ist der Fund der 
Clofibrinsäure, dem aktiven Metaboliten der lipidsenkenden Arzneimittel Clofibrat, Etofibrat 
und Etofyllinclofibrat. Diese Substanz wurde bereits 1976 im Ablauf einer Kläranlage in den 
USA gefunden [1], gelangte aber erst 1992 nach der Entdeckung im Berliner Grundwasser 
[2] in den Fokus weiterer wissenschaftlicher Untersuchungen. Clofibrinsäure ist ein 
Konstitutionsisomer des Herbizids Mecoprop und wurde zufällig bei der massen-
spektrometrischen Analyse von Herbiziden in Grundwasser gefunden. Nach wiederholten 
Funden in Grund- und Oberflächengewässern [3-5] konnte das Auftreten von Clofibrinsäure 
mit dem Eintrag menschlicher Ausscheidungen über das Abwasser in Verbindung gebracht 
werden. 
In der Folge wurden weitere Untersuchungen zum Vorkommen von Arzneimitteln in der 
aquatischen Umwelt angestoßen. In Deutschland wurden 1998 erste ausführliche 
Ergebnisse zum Vorkommen von Arzneimitteln in Abwasser und Oberflächenwasser 
veröffentlicht [6, 7]. Große Beachtung erlangte eine Studie über die Verbreitung von 
Arzneimitteln in Gewässern in den USA in den Jahren 1999-2000 [8]. In dieser 
Untersuchung wurde das Auftreten von 95 organischen Kontaminanten in 139 Gewässer in 
30 Bundesstaaten untersucht. In 80 % der Gewässer wurde mindestens einer dieser 
Spurenstoffe gefunden. 
In Deutschland produziert im Durchschnitt jeder Mensch etwa 120 L Abwasser pro Tag, 
wovon etwa 1 % Urin sind [9]. Über die menschlichen Ausscheidungen gelangen unzählige 
Arzneimittel in den Wasserkreislauf. Mehr als 50.000 verschiedene Arzneimittel sind in 
Deutschland zugelassen. 2700 verschiedene Arzneimittel (900 verschiedene Wirkstoffe) 
machen 90 % des deutschen Marktes aus [10, 11]. Zusätzlich zu den Ausscheidungen wird 
eine erhebliche Menge an abgelaufenen oder nicht mehr benötigten Medikamenten über die 
Toilette entsorgt und gelangt so ins Abwasser [12, 13].  
Von den Spurenstoffen im Oberflächenwasser geht eine potentielle Gefahr für den 
Menschen und die Umwelt aus. Die Konzentrationen der Arzneistoffe in Gewässern und im 
Trinkwasser liegen gewöhnlich mehrere Größenordnungen unter der beim Menschen 
therapeutisch wirksamen Konzentration, so dass für den Menschen und viele im Wasser 
lebende Organismen keine akute toxikologische Relevanz zu erwarten ist.  
Die chronische Toxizität dieser Spurenstoffe ist meistens weniger gut untersucht als die 
akute Toxizität [14]. Es gibt aber mittlerweile Untersuchungen, die die Gefahren des 
unkontrollierten Eintrags von Arzneimitteln und anderen Substanzen aus dem menschlichen 
Lebensbereich in die Umwelt verdeutlichen. Bekannt ist die hohe östrogene Aktivität des in 
vielen Kontrazeptiva verwendeten Hormons 17-α-Ethinylestradiol. Dieser Wirkstoff kann 
bereits bei Konzentrationen von 0,1 ng/L zu einer Verweiblichung von Regenbogenforellen 
führen [15] und dadurch die Größe der Population beeinflussen. Auch andere Fischarten 
und Weichtiere können bereits bei sehr niedrigen Konzentrationen von 1 ng/L oder weniger 




Diese sehr geringen Konzentrationen werden in den meisten Abwässern und in einigen 
Oberflächengewässern zum Teil deutlich überschritten [18] Auch das entzündungs-
hemmende Arzneimittel Diclofenac kann bei Regenbogenforellen schon in Konzentrationen 
von 1 µg/L, die in Abwasser häufig erreicht wird [19], zu chronischen Organschäden führen 
[20]. Ebenfalls erwähnenswert ist das Gefährdungspotential für den Menschen durch die 
Verbreitung resistenter Keime in Gewässern, die auf den steigenden Einsatz von Antibiotika 
zurückzuführen ist [21]. 
Neben kommunalen Abwässern können Arzneimittel auch auf anderen Wegen in die Umwelt 
gelangen und dort Schaden anrichten. Der Eintrag von Diclofenac in die Nahrungskette von 
Greifvögeln führte in Indien und Pakistan innerhalb weniger Jahre zu einer dramatischen 
Reduktion der dort ansässigen Geierpopulation um 95 % [22]. Die Ursache hierfür war die 
Behandlung von Rindern mit Diclofenac. Die über Rinderkadaver aufgenommenen Mengen 
an Diclofenac reichten aus, um bei den Vögeln zu einem Nierenversagen zu führen. Drei 
Geierarten sind dadurch nun vom Aussterben bedroht. 
Diese Fälle zeigen deutlich, dass der unkontrollierte Eintrag von anthropogenen Substanzen 
zu nicht vorhersagbaren Konsequenzen auf die Umwelt und den darin befindlichen 
Lebewesen führt. Neben den Arzneimitteln gelangen auch Metabolite und Abbauprodukte in 
die Umwelt, deren toxikologische Relevanz in den meisten Fällen völlig unklar ist. Die 
Toxizität dieser Folgeprodukte kann durchaus höher sein als diejenige der ursprünglichen 
Verbindung, wie für ein phytotoxisches Phototransformationsprodukt von Diclofenac gezeigt 
wurde [23]. 
Die Staaten der Europäischen Union (EU) haben sich mit der Verabschiedung der 
Wasserrahmenrichtlinie verpflichtet, bis 2015 einen „guten Gewässerzustand“ zu erreichen 
[24]. Die hierzu erforderliche Gewässerüberwachung wird durch die Vielzahl an auftretenden 
Stoffen erschwert. Mit vertretbarem Aufwand können nicht alle in Gewässern auftretenden 
Substanzen quantifiziert werden. 
Wegen seiner weiten Verbreitung und hohen chemischen Persistenz ist daher das 
Antiepileptikum Carbamazepin (CBZ) als Marker für die Präsenz abwasserbürtiger 
Substanzen in der aquatischen Umwelt vorgeschlagen worden [25-33]. Diese Substanz wird 
in geklärtem Abwasser in erheblichen Konzentrationen von bis zu 6,3 µg/L gefunden [6]. Da 
CBZ in Kläranlagen mit herkömmlicher zweiter Reinigungsstufe durch Klärschlamm kaum 
entfernt wird (s. Kapitel 2.2.3), kann es über den Klärwerksablauf in Oberflächengewässer 
und letztlich auch ins Trinkwasser gelangen. Der Marker CBZ ist für den Menschen bei den 
in Oberflächengewässern auftretenden Konzentrationen gesundheitlich unbedenklich [34]. 
Die akute Ökotoxizität ist vernachlässigbar gering [19], möglicherweise besteht aber für 
einige Arten eine chronische Toxizität [35, 36].  
Die gängige Methode für die Quantifizierung von CBZ im Spurenbereich ist die Kopplung 
von Flüssigchromatographie (LC) und Tandem-Massenspektrometrie (MS/MS). Nach einer 
vorherigen Festphasenanreicherung (SPE) werden üblicherweise Bestimmungsgrenzen 
(LOQ) von 10 ng/L oder weniger erreicht (s. Kapitel 2.3).  
Bei der Quantifizierung von Stoffkonzentrationen in der Umwelt ist mit erheblichen 
Schwankungen zu rechnen [37-40]. Durch wechselnde Pegelstände und saisonale Einflüsse 




Stoffkonzentrationen in Gewässern erheblich ändern. Auch eine schwankende 
Einnahmehäufigkeit der Arzneimittel kann die Konzentrationen beeinflussen. Eine häufige 
Probennahme und Analyse ist daher unumgänglich, um diese Änderungen zu erfassen. Für 
diese Aufgabe bieten sich die auf Antikörpern basierenden Immunoassays an, da sie schnell 
und kostengünstig sind. Sie erfordern wenig Vorwissen, sind leicht erlernbar und können 
deshalb auch von ungeübtem Personal korrekt verwendet werden. 
1.1 Ziele der Arbeit 
Ziel dieser Arbeit ist es, einen ELISA (Enzyme-linked Immunosorbent Assay) zu entwickeln 
und validieren, der für die Quantifizierung von CBZ in Abwasser, Oberflächenwasser und 
Trinkwasser geeignet ist. Hierdurch soll eine kostengünstige Alternative zur gängigen 
LC-MS/MS-Methode geschaffen werden, die zeit- und personalaufwändig und mit 
erheblichen Kosten verbunden ist. Für die Untersuchung von CBZ existieren bereits mehrere 
Immunoassays, die auf monoklonalen Antikörpern oder polyklonalen Seren beruhen [41-45]. 
Diese Tests sind bislang ausschließlich für die Quantifizierung von CBZ in biologischen 
Proben im mg/L-Bereich verwendet worden. 
In der vorliegenden Arbeit wird zunächst die Entwicklung und Validierung des ELISAs 
dargestellt und diskutiert. Besonderes Augenmerk wird dabei auf die Charakterisierung des 
verwendeten Antikörpers gelegt. Die entscheidenden Bindungsstellen des Antikörpers 
werden anhand einer Untersuchung seiner Kreuzreaktionen kartiert. Darüber hinaus wird ein 
neuartiger Validierungsansatz benutzt, um weitere potentielle Kreuzreaktanden in 
Gewässern zu identifizieren: Nach einer flüssigchromatographischen Fraktionierung 
konzentrierten Abwassers werden die Fraktionen mit dem ELISA analysiert. Die 
kreuzreagierenden Bestandteile in positiven Fraktionen werden anschließend mit Hilfe 
hochauflösender MS identifiziert. Diese Kopplung von LC und ELISA wurde schon in 
anderen Arbeiten eingesetzt [46, 47] und führte zum Beispiel zur Entdeckung von neuen 
Beta-Agonisten [48] und Metaboliten [49]. Abschließend wird der ELISA bei der 
Untersuchung zahlreicher Proben von Kläranlagen, Flüssen, Seen und Trinkwasser aus 





2.1 Der anthropogene Marker Carbamazepin (CBZ) 
2.1.1 Therapeutische Verwendung 
CBZ (s. Abbildung 1) ist ein krampflösendes Arznei-
mittel, das vorwiegend zur Behandlung von Epilepsie 
angewendet wird. Darüber hinaus wird es begleitend bei 
der Therapie von Depressionen und Schmerzen einge-
setzt, u.a. bei bipolaren Störungen, Schizophrenie und 
Trigeminusneuralgie [50, 51]. Die typische Tagesdosis 
beträgt 1000 mg [52]. 
In Deutschland werden jährlich ca. 60 t CBZ verschrie-
ben [52, 53]. CBZ wird seit über 40 Jahren eingesetzt, 
wobei die Verschreibungsmengen seit 2003 leicht rückläufig sind (s. Abbildung 2) [54]. Mit 
Lamotrigin, Gabapentin, Oxcarbazepin (Ox-CBZ) und Topiramat sind inzwischen neue 
Wirkstoffe auf dem Markt, die als Alternativen zu CBZ in Betracht kommen. Diese Wirkstoffe 
bieten gegenüber CBZ keine entscheidenden Vorteile in der Wirksamkeit, sind in 
Einzelfällen aber besser verträglich [55, 56]. In Leitlinien wird CBZ weiterhin als Mittel der 
Wahl für die Erstbehandlung fokaler Epilepsien empfohlen [57, 58]. Diese Empfehlung mag 
auch der Grund für die stagnierenden Verschreibungszahlen von Ox-CBZ sein 
(s. Abbildung 2), das bei höheren Therapiekosten kaum Vorteile gegenüber CBZ bietet [59]. 
Es ist daher davon auszugehen, dass CBZ trotz moderner Alternativen weiterhin eine 
bedeutende Rolle auf dem Markt der Antiepileptika spielen wird. 
 



























 CBZ    Ox-CBZ
  
Abbildung 2: links: Verordnungszahlen von CBZ und Ox-CBZ in Deutschland in Millionen Tagesdosen von 
1986-2010; ab 1991 einschließlich der neuen Bundesländer [60-63]; rechts: Verkaufsmengen und mittlerer Pro-
























Belgien 8,4 0,81 
Frankreich 31,8 0,53 
Deutschland 81,6 0,99 
Italien 35,9 0,62 
Niederlande 9,0 0,55 
Großbritannien 52,2 0,87 
USA 158,6 0,56 




Die hohen Verschreibungsmengen von CBZ mögen angesichts der relativ geringen 
Verbreitung von Epilepsie zunächst überraschen. Bei ununterbrochener täglicher 
Behandlung entsprechen die knapp 60 Millionen verordneten Tagesdosen in 2009 einer 
Zahl von 160.000 Patienten. Dies entspricht 0,23 % der 70,0 Millionen Mitglieder der 
gesetzlichen Krankenkassen und liegt damit unter der Prävalenz der Epilepsien in der 
Bevölkerung: Nach Schätzungen der Weltgesundheitsorganisation WHO leiden zwischen 
0,4 und 1 % der Bevölkerung unter wiederkehrenden Anfällen oder bedürfen einer 
Behandlung [65]. 
2.1.2 Struktur 
CBZ zeigt einen Polymorphismus und kann in vier verschiedenen Modifikationen 
vorkommen [66-69], wobei Form III die bei Raumtemperatur energetisch günstigste ist. 
Diese Formen unterscheiden sich vornehmlich durch die Molekülstapelung, das rigide 
Dibenzazepin-Gerüst ist bei allen Formen annähernd identisch.  
 
Abbildung 3: Kristallstruktur von Carbamazepin und Veranschaulichung des Biegungswinkels α, des 
Anellierungswinkels β, des Torsionswinkels γ (C11a-C4a-C5a-C9a) und des Abstands δ zwischen den beiden 
Schwerpunkten der Phenyleinheiten. Abbildungen entnommen aus [70]. 
Die Struktur von CBZ lässt sich anhand von vier räumlichen Parametern beschreiben 
(s. Abbildung 3), die sich in früheren Untersuchungen zur Charakterisierung der Struktur von 
trizyklischen Arzneimitteln als zweckmäßig erwiesen haben [71]. Der zentrale Azepinring 
nimmt eine bootförmige Konformation ein. Die anellierten Benzoleinheiten befinden sich 
nicht in einer Ebene mit der Azepineinheit und bilden eine schmetterlingsähnliche 
Geometrie. Der Biegungswinkel α zwischen den beiden Schmetterlingsflügeln beträgt 53° 
und ist damit aufgrund des Raumbedarfs der Carbamoylgruppe etwas größer als in 
Dibenzazepin (α = 35°). Eine Inversion dieser Geometrie, bildlich gesprochen ein Schlagen 
der Schmetterlingsflügel, ist möglich. Für den CBZ-Metaboliten DiOH-CBZ wurde eine relativ 
geringe Aktivierungsenergie von 67 kJ/mol bestimmt [72]. Die trizyklische Grundstruktur ist 
annähernd spiegelsymmetrisch, die Spiegelebene verläuft dabei durch das zentrale 
Stickstoffatom N5 sowie durch den Mittelpunkt zwischen den Atomen C10 und C11. Diese 




Aus der Elektronendichteverteilung semiempirischer Molekülorbital-Berechnungen ließ sich 
folgern, dass die π-Elektronen der Doppelbindung in 10,11-Stellung lokalisiert sind und 
somit die Aromatizität auf die isolierten Phenylringe beschränkt ist [73]. Dies spiegelt sich 
auch in der erhöhten Reaktivität der Doppelbindung in 10,11-Position wider, die leicht einer 
Hydrierung oder Brom-Addition unterzogen werden kann.  
Bedingt durch das relativ große unpolare Kohlenstoffgerüst ist CBZ lipophil und 
vergleichsweise schlecht wasserlöslich. Die Löslichkeit in PBS-Puffer (pH 7,4) beträgt 
72 mg/L [74], für Reinstwasser sind Werte von 130 bis 260 mg/L publiziert [75-77]. In 
etlichen Publikationen kursiert außerdem eine theoretische Wasserlöslichkeit von 17,7 mg/L, 
die auf Berechnungen auf Grundlage des Octanol-Wasser-Verteilungskoeffizienten 
zurückgeht [78]. 
2.1.3 Metabolismus  
Lipophile, neutrale Substanzen wie CBZ können in unveränderter Form vom menschlichen 
Körper nur schwierig wieder ausgeschieden werden [79]. Hierfür ist zunächst eine 
Biotransformation in ein hydrophileres und damit besser nierengängiges Produkt 
erforderlich. Im Phase-I-Metabolismus findet zunächst die Funktionalisierung statt. Im 
anschließenden Phase-II-Metabolismus können aus diesen Produkten hydrophile Konjugate 
wie Glucuronide, Glutathionide oder Sulfate gebildet werden. Mittlerweile sind über 
30 Abbauprodukte von CBZ bekannt (s. Tabelle 1). 
In Experimenten mit 14C-markiertem CBZ wurden in gesunden Probanden 72 % der 
Radioaktivität im Urin und 28 % im Kot ausgeschieden [80]. Die rektale Ausscheidung der 
Metaboliten wurde bislang nur in einer Studie untersucht. Im Kot zweier gesunder 
Probanden wurden 10 bzw. 15 % der Gesamtdosis unverändert ausgeschieden [80]. Über 

























Abbildung 5: Zusammensetzung der CBZ-Metaboliten in Urin und Kot. Mit Ausnahme von CBZ-N-Glucuronid 
sind die Konjugate nicht gesondert aufgeführt, sondern mit der Ursprungssubstanz zusammengefasst. 
Etwa 1 % der Gesamtdosis wird renal unverändert ausgeschieden [74, 81-84]. Die 
Zusammensetzung der restlichen Bestandteile im Urin wurde in mehreren Studien 
untersucht und ist recht gut bekannt. Im Wesentlichen findet der Abbau über zwei Pfade 
statt, die in Abbildung 4 dargestellt sind. In der Leber wird der größte Teil des CBZ durch 
Enzyme aus der Famile Cytochrom P450 (CYP450) zunächst zu 10,11-Epoxycarbamazepin 
(EP-CBZ) umgesetzt [85]. Hieraus entsteht durch enzymatische Hydrolyse rasch 
10,11-Dihydro-trans-10,11-dihydroxycarbamazepin (DiOH-CBZ) [86]. Aus EP-CBZ und 
DiOH-CBZ kann sich durch Ringverengung 9-Hydroxymethyl-10-carbamoylacridan (HCA) 
bilden [81]. Die Anteile von EP-CBZ, DiOH-CBZ und HCA an der ausgeschiedenen 
Gesamtdosis betragen im Mittel etwa 0,9 %, 25 % bzw. 5 % (s. Abbildung 5). 
Der zweite Abbaupfad führt zu einer Hydroxylierung an den aromatischen Ringen, die 
ebenfalls enzymatisch unter Beteiligung von CYP450 stattfindet [87]. Jeweils etwa 5 % der 
Gesamtdosis werden als 2-Hydroxycarbamazepin (2-OH-CBZ) und 3-OH-CBZ 
ausgeschieden [82, 83, 88]. Die Anteile der übrigen Metaboliten wurden bislang nicht 
separat quantifiziert. Faigle et al. berichteten, dass die phenolischen Metaboliten 1-OH-CBZ, 
2-OH-CBZ und 3-OH-CBZ in etwa gleichen Teilen im Urin auftreten [74]. Gemeinsam mit 
2-Hydroxy-1-methoxy-CBZ und 2-Hydroxy-3-methoxy-CBZ tragen sie zu etwa 18 % der 
ausgeschiedenen Gesamtdosis im Urin bei [81]. Hieraus lässt sich abschätzen, dass die 
beiden Hydroxymethoxy-Metaboliten insgesamt weniger als 3 % der Gesamtdosis 
ausmachen. 4-OH-CBZ ist ebenfalls nachweisbar, tritt aber nur in Spuren auf [81]. Eine 
weitere Gruppe wird von Methylsulfinyl- und Methylsulfonylderivaten gebildet, von denen 
keines mehr als 1,4 % der ausgeschiedenen Dosis ausmacht [81]. 
Darüber hinaus ist ein weiterer Reaktionsweg dokumentiert, bei dem zunächst die 
Carbamoyl-Gruppe abgespalten wird. In der Folge kommt es zur Bildung von Iminostilben, 
Acridin, Acridon, 2-Hydroxyiminostilben und 9-Acridin-10-carboxaldehyd [89-91]. Im Urin 
treten diese Metaboliten nur in vernachlässigbaren Konzentrationen auf [81].  
Viele der Metaboliten werden als Glucuronide ausgeschieden. Sowohl CBZ als auch EP-
CBZ bilden N-Glucuronide [92, 93]. Etwa 11 % des eingenommenen CBZ wird über den Urin 
als N-Glucuronid ausgeschieden [81]. DiOH-CBZ liegt etwa zu einem Drittel als 




zum O-Glucuronid umgesetzt werden [81]. Die Hydroxymethoxy-Metaboliten liegen ebenfalls 
überwiegend als O-Glucuronid vor [93]. Als weitere Konjugate treten in geringerem Umfang 
auch Glutathionide [94] und Sulfate [95] auf. 
Tabelle 1: Metaboliten von CBZ und ihr Vorkommen in Urin, Anteile als Mittelwert aller Messwerte, in Klammern 
Spannweite der Werte. 
Metabolit Anteil an renal ausge-
schiedener Gesamtdosis 
Referenz 
CBZ 0,9 % (0,5-2 %) d, e, j, k, l, m 
CBZ-N-Glucuronid  11 % e 
trans-DiOH-CBZ  25 % (10-35 %) d, e, j, k, l 
EP-CBZ  1,4 % (1-2,6 %) d, e, j, k, l, m 
1-OH-CBZ  2-10 % d 
2-OH-CBZ  4,7 % (2-10 %) d, j, k 
3-OH-CBZ  5,3 % (2-10 %) d, j, k 
4-OH-CBZ  << 2 % e 
9-Hydroxymethyl-10-carbamoylacridan (HCA) 5,0 % (2-10 %) d, e, j, k, l 
10-OH-CBZ  < 0,1 % d 
Iminostilben  < 0,1 % d, m 
cis-DiOH-CBZ  < 0,1 % d, m 
2-Methylsulfinyl-CBZ < 1,4 % e 
3-Methylsulfinyl-CBZ < 1,4 % e 
2-Methylsulfonyl-CBZ < 1,4 % e 
3-Methylsulfonyl-CBZ < 1,4 % e 
2-Hydroxy-1-methoxy-CBZ < 3 % e (s. Text)
2-Hydroxy-3-methoxy-CBZ < 3 % e (s. Text)
Acridin < 0,1 % e 
Acridon < 0,1 % e 
1,2-Dihydroxy-CBZ  h 
2,3-Dihydroxy-CBZ  h 
?,3-Dihydroxy-CBZ1 (2x)2  h 
1,4-Dihydroxy-1,4-dihydro-CBZ  h 
Trans-2,3-dihydroxy-2,3,-dihydro-CBZ  h 
10,11,?-Trihydroxy-10,11-dihydro-CBZ1  h 
10-Hydroxyiminostilben  h 
2-Hydroxyiminostilben  h 
Dihydroxyiminostilben  h 
10,11,?-Trihydroxy-10,11-dihydroiminostilben1  h 
3,10,11-Trihydroxy-10,11-dihydroiminostilben1  h 
Methylsulfinylhydroxyiminostilben (4x)2  h 
Hydroxy-9-hydroxymethylacridan  h 
10-Hydroxy-10,11-dihydroiminostilben   h 
9-Acridin-10-carboxaldehyd   i 
1 ?: Substituentenposition ungeklärt 
2 mehrere Isomere vorhanden 





Die erhobenen Daten sind mit Vorsicht zu betrachten, da sie in vielen Fällen auf 
Einzelgaben von CBZ an gesunde Probanden beruhen. Hierbei bleibt die Autoinduktion des 
CYP450-Metabolismus unberücksichtigt, die nach einer 6 bis 10 tägigen Einnahme von CBZ 
einsetzt und zu einem beschleunigten CBZ-Abbau führt [82, 88, 100]. Dies äußert sich durch 
etwas höhere Pegel von DiOH-CBZ und HCA im Urin [88]. Eine ähnliche Beschleunigung 
des Metabolismus kann auch bei kombinierter Verabreichung von CBZ mit anderen 
Antiepileptika auftreten. In einem Fall wurde dabei der Anteil von DiOH-CBZ an der 
gesamten ausgeschiedenen Dosis auf 60 % mehr als verdoppelt [101]. Da CBZ 
üblicherweise als Prophylaxe gegen epileptische Anfälle dauerhaft verabreicht wird, ist bei 
den meisten Patienten mit einer abweichenden Zusammensetzung der Metaboliten im Urin 
auszugehen als in Abbildung 5 dargestellt. Insbesondere die Anteile von DiOH-CBZ und 
HCA dürften etwas höher liegen. 
2.1.4 Verwendung von anthropogenen Markern  
Der Eingriff des Menschen in die aquatische Umwelt lässt sich mit Hilfe von anthropogenen 
Markern verfolgen. Sie sind ein wichtiges Hilfsmittel für eine Quellenzuordnung. Mit Hilfe des 
künstlichen Markers Fluorescein wurde bereits 1877 die unterirdische Verbindung zwischen 
den Flüssen Donau und Aach entdeckt [102]. Von technischem Nutzen sind anthropogene 
Marker beim Nachweis der Exfiltration von Abwasser aus undichten Rohrsystemen [103, 
104]. Neben dem eingangs erwähnten CBZ sind mehrere weitere anthropogener Marker für 
den Einsatz in der aquatischen Umwelt in Gebrauch (s. Tabelle 2). 
Tabelle 2: Anthropogene Marker 
Stoff Herkunft/Anwendung Marker für 
CBZ Arzneimittel Geklärtes Abwasser 
Sucralose, Acesulfam Süßstoffe Geklärtes Abwasser 
Gadolinium, Iopromid, etc. Medizinische Kontrastmittel Geklärtes Abwasser 
Bor Waschmittel Geklärtes Abwasser 
Kalium Urin Geklärtes Abwasser 
Koffein Genußmittel (Kaffee, Tee, etc.) Ungeklärtes Abwasser 
 
Einige Süßstoffe wie Sucralose oder Acesulfam werden ähnlich wie CBZ kaum in 
Kläranlagen abgebaut [105, 106] und kommen deshalb als anthropogene Marker in Frage. 
Vorteilhaft ist, dass ihre Konzentrationen im Abwasser gewöhnlich im zweistelligen µg/L-
Bereich liegen und damit eine Größenordnung höher als CBZ.  
Nach zahlreichen Funden in Oberflächengewässern und Grundwasser wurden auch 
medizinische Kontrastmittel wie Gadolinium [107, 108] oder Iopromid [109, 110] als Marker 
diskutiert. Für den Einsatz als Abwassertracer ist nachteilig zu bewerten, dass mit 
erheblichen Konzentrationsunterschieden zwischen verschiedenen Klärwerken zu rechnen 
ist, da nuklearmedizinische Einrichtungen in der Fläche nicht gleichmäßig verteilt sind. Auch 
beschränkt sich die medizinische Anwendung in den meisten Fällen auf Werktage, so dass 




Ebenso sind innerhalb eines Tages beträchtliche Konzentrationsschwankungen berichtet 
worden [112]. 
Natriumperborat fällt in großen Mengen als Bleichzusatz in Waschmitteln an. Aufgrund der 
geringen Eliminierungsrate in Klärwerken wurde Bor als Marker für Abwasser vorgeschlagen 
[113-115]. Der Einsatz als anthropogener Marker wird durch die oftmals hohe 
Hintergrundkonzentration von Bor erschwert. Insbesondere im Grundwasser treten 
Konzentrationen von mehr als 100 µg/L bis über 1000 µg/L auf, während in Abwasser Werte 
von 800-1500 µg/L typisch sind [116]. Da in Europa die Bor-Konzentrationen in 
Oberflächengewässern wegen des abnehmenden Einsatzes in Waschmitteln rückläufig sind 
[116, 117], ist mit einer sinkenden Verwertbarkeit dieses Markers zu rechnen. Als Vorteil 
kann gelten, dass die Quantifizierung mittels Atomemissionsspektrometrie weniger 
aufwändig ist als die Detektion der organischen Marker mit HPLC-MS/MS. 
Ein weiterer anorganischer Abwassermarker ist Kalium, das zum größten Teil über den 
menschlichen Urin ins Abwasser gelangt [118]. Kalium ist bei Trockenwetter ein geeigneter 
Marker, wie von Nödler et al. anhand der guten Korrelation zwischen den Abwassermarkern 
CBZ und Kalium gezeigt wurde [119]. Bei Regen kann hingegen insbesondere nach 
landwirtschaftlicher Düngung Kalium aus dem Erdreich ausgewaschen werden und in die 
Flüsse gelangen [120, 121]. Im Winter ist zudem mit erhöhten Konzentrationen durch 
Streusalz zu rechnen. 
Ungeklärtes Abwasser kann über den Marker Koffein identifiziert werden, das im Klärwerk 
nahezu vollständig abgebaut wird [122]. Die Konzentrationen von Koffein in ungeklärtem 
Abwasser sind mit Werten bis zu 640 µg/L bemerkenswert hoch [123]. Ein erheblicher Teil 
des in die Umwelt eingetragenen Koffeins gelangt durch den Überlauf des Kanalisations-
systems bei Starkregenereignissen in die Umwelt [124]. In karstigen Regionen kann es dann 
sogar das Grundwasser erreichen [125]. Mit einem ELISA steht eine schnelle und 
kostensparende Analysemethode für den Nachweis von Koffein zur Verfügung [126]. 
2.2 Carbamazepin in der Umwelt 
2.2.1 Auftreten in Abwasser, Oberflächenwasser und Trinkwasser 
Das Vorkommen von CBZ in Abwasser und Oberflächengewässern wurde in einer 
Literaturstudie analysiert, für die insgesamt 126 Untersuchungen herangezogen wurden 
(s. Tabelle 3). Bei den meisten Studien handelt es sich um Stichprobenuntersuchungen, die 
nicht als repräsentativ gelten können. In einigen Studien wurden zudem gezielt besonders 




Tabelle 3: Vorkommen von CBZ in Oberflächenwasser und Abwasser. Angegeben sind der Median (Med.) und 
die Höchstkonzentration (Max.) aller untersuchten Studien in ng/L sowie die Gesamtzahl aller Proben n (k.A.: 
keine Angabe, >: mehr als). Die Anzahl der betrachteten Studien steht in Klammern (s. Tabelle 31 im Anhang). 
Land Oberflächengewässer Ungeklärtes Abwasser Geklärtes Abwasser 
Med. Max. n Med. Max. n Med. Max. n 
Europa          
Belgien 435 1005 8 (1)       
Bulgarien 109 205 2 (1)       
Deutschland 220 7100 2891 (17) 1525 3800 > 243 (10) 1470 6300 > 355 (18)
Dänemark 15 15 1 (1)    940 940 1 (1) 
Estland 3 15 3 (1)       
Finnland 41 370 > 13 (4) 333 2000 > 24 (3) 400 2440 > 24 (3) 
Frankreich 64 6720 > 127 (9) 286 416 3 (1) 950 2519 > 34 (9) 
Griechenland < 1 < 1 1 (1)    605 1030 2 (1) 
Großbritannien 86 356 > 165 (6) 1322 2930 > 20 (1) 652 4598 > 26 (3) 
Irland 55 55 1 (1) 200 720 39 (2) 1901 6500 39 (2) 
Italien 88 345 44 (4)    301 1318 22 (4) 
Kroatien    420 950 5 (1) 410 630 5 (1) 
Litauen 15 17 4 (1)       
Luxemburg 60 69 3 (1)       
Malta < 1 3 3 (1)       
Niederlande 133 203 4 (1)       
Norwegen 10 27 10 (2)    344 393 2 (1) 
Österreich 47 294 > 26 (5) 850 2640 > 51 (5) 952 1970 > 75 (5) 
Polen 333 794 7 (2) 1150 1600 k.A. (1)    
Portugal 146 146 1 (1)    520 540 2 (1) 
Rumänien 31 75 21 (3)    466 774 5 (1) 
Schweden 209 740 14 (2) 980 1680 2(2) 665 1180 4(4) 
Schweiz 61 239 > 15 (3) 765 2370 > 9 (2) 590 2000 > 9 (2) 
Slowenien 12 16 8 (1)       
Spanien 30 219 32 (5) 340 3780 366 (6) 146 1550 390 (8) 
Tschechien 113 214 5 (1)       
Türkei 187 306 2 (1)       
Ungarn 102 293 6 (1)       
Zypern 5783 11561 2 (1)       
         
Australien und Asien         
Australien    1480 1480 1 (1)    
China 15 1090 > 26 (2) 100 510 10 (3) 258 1110 11 (4) 
Israel       975 1700 12 (2) 
Japan 19 65 71 (2) 54 270 16 (1) 52 163 > 18 (2) 
Jordanien 240 1600 k.A. (1)    1800 3600 5 (1) 
Südkorea 25 595 39 (3) 151 2350 > 21 (3) 190 1940 > 38 (5) 
Taiwan 40 120 3 (1) 195 357 4 (1) 352 960 7 (2) 
          
Nordamerika          
Costa Rica < 1 82 68 (1)       
Kanada 4 1030 28 (5) 369 1900 32 (7) 282 2300 26 (7) 
Mexiko       226 275 3 (1) 





Das Auftreten von CBZ in deutschen Abwässern ist in zahlreichen Publikationen 
beschrieben worden. Im Klärwerkszulauf wurden im Median aller Untersuchungen 1,53 µg/L 
CBZ gefunden, im Ablauf 1,47 µg/L. Die Höchstkonzentrationen betrugen 3,8 µg/L im Zulauf 
bzw. 6,3 µg/L im Ablauf. Auch in allen übrigen untersuchten Ländern wurden erhebliche 
Mengen CBZ gefunden. Mit Ausnahme der USA und Japan lagen die CBZ-Konzentrationen 
sowohl im Zulauf als auch im Ablauf im drei- bis vierstelligen ng/L-Bereich.  
Die niedrigeren Konzentrationen in den USA dürften zumindest teilweise mit dem erheblich 
höheren Pro-Kopf-Wasserverbrauch und der damit einhergehenden höheren Verdünnung 
der Kontaminanten zu erklären sein. Auch sind die Pro-Kopf-Verschreibungszahlen in den 
USA nur etwa halb so hoch wie in Deutschland (s. Abbildung 2). 
Die vorliegenden Daten zeigen, dass CBZ quasi in der gesamten westlichen Welt sowie in 
vielen Schwellenländern im Abwasser zu finden ist. CBZ kommt daher weltweit als 
Abwassermarker in Frage. Die Konzentrationen liegen üblicherweise im dreistelligen 
ng/L-Bereich mit Höchstwerten oberhalb der µg/L-Grenze. 
Oberflächengewässer 
Über die genaue Verbreitung in deutschen Gewässern existieren keine flächendeckenden 
Erkenntnisse, da die CBZ-Konzentrationen in Oberflächengewässern von behördlicher Seite 
nicht routinemäßig überprüft werden. Gut dokumentiert sind die Konzentrationen von CBZ 
im Rhein [39]. Hier liegen über einen Zeitraum von 10 Jahren Messdaten aus monatlichen 
Schöpfproben vor. Im Durchschnitt wurden an den vier Messstellen entlang des Rheins 
0,078 µg/L CBZ gefunden. Dabei wurden erhebliche zeitliche Schwankungen beobachtet 
(Höchstkonzentration: 0,64 µg/L), wobei kein signifikanter Einfluss der Jahreszeiten 
festgestellt werden konnte. Seit 2003 nahmen die CBZ-Frachten ab, was nur teilweise mit 
den leicht abnehmenden Verschreibungszahlen erklärbar ist (s. Abbildung 2). Ebenfalls gut 
dokumentiert ist das Vorkommen von CBZ in der Elbe, in der im Median 0,055 µg/L 
gefunden wurden [127], sowie in den Berliner Gewässern (s. Kapitel 2.2.2).  
Im Median wurden in deutschen Oberflächengewässern 0,22 µg/L CBZ gefunden. Andere 
Literaturstudien fanden mit anderer Datenbasis und anderer Methodik eine durchschnittliche 
CBZ-Konzentration von 0,50 µg/L [19] oder 0,45 µg/L [128] in deutschen Oberflächen-
gewässern. In zahlreichen Fällen wurden Höchstwerte oberhalb von 1 µg/L bis maximal 
7,1 µg/L gefunden [127]. Damit gehören die CBZ- Konzentrationen in deutschen Ober-
flächengewässern zu den höchsten weltweit. 
Ebenfalls sehr hohe Höchstkonzentrationen von mehr als 1 µg/L wurden in Frankreich, 
China, Jordanien, Kanada und den USA gefunden. Mit 11,6 µg/L wurde die mit Abstand 
höchste CBZ-Konzentration in einer einzelnen Probe in Zypern gefunden [129]. Im Median 






Durch Uferfiltration, künstliche Grundwasseranreicherung und natürliche Versickerung kann 
CBZ ins Grundwasser gelangen [130]. CBZ ist in Deutschland in zahlreichen Studien im 
Grundwasser nachgewiesen worden [131-133], wobei die Höchstkonzentration 900 ng/L 
betrug [131]. Loos et al. untersuchten das Grundwasser in 23 europäischen Ländern [134]. 
In 42 % der Proben wurde CBZ oberhalb der Nachweisgrenze von 0,5 ng/L gefunden. 
Im Durchschnitt lag die Konzentration bei 12 ng/L, die Höchstkonzentration betrug 390 ng/L. 
Auch in weiteren Studien in Europa [135], in den USA [28, 136-138] und in Mexiko [139] 
wurde CBZ im Grundwasser gefunden. In den meisten Fällen lagen die gemessenen 
Konzentrationen deutlich unterhalb von 100 ng/L. 
 
 
Abbildung 6: Lage der Gewässer und Klärwerke in Berlin. Die eingezeichneten Fließrichtungen und mittleren 
Flussraten wurden für den Sommer 2003 bestimmt [140]. Nicht eingezeichnet sind die Wasserentnahmen durch 
Grundwasseranreicherung und Uferfiltration. 
2.2.2 Situation in Berlin 
Das Berliner Gewässersystem besteht neben den Hauptzuflüssen Spree und Havel aus 
zahlreichen Seen und Kanälen (s. Abbildung 6). Die Fließgewässer zeichnen sich durch ein 




die Zuflussrate der Berliner Gewässer 46 m³/s, was im Vergleich mit Rhein (2300 m³/s) und 
Elbe (870 m³/s) sehr wenig ist [141]. Diese Zahl kann abhängig von den Witterungs-
bedingungen stark schwanken. Abbildung 6 zeigt die Flussraten und Fließrichtungen im 
Sommer des trockenen Jahres 2003, in dem die für Havel und Spree aus wasserwirt-
schaftlicher Sicht minimal erforderlichen Zuflussraten von 6 m³/s bzw. 8 m³/s deutlich 
unterschritten wurden [140]. Abgesehen von den Witterungsbedingungen wird die Flussrate 
der Spree ganzjährig durch die Wiederauffüllung der Grundwasserbestände vermindert, die 
vor der deutschen Wiedervereinigung während des Braunkohletagebaus in der Lausitz 
entleert wurden [142]. Infolgedessen kann es zu einer Umkehrung der Fließrichtung der 
Spree kommen [143]. 
Eintrag von Abwasser 
Die von den sechs Berliner Klärwerken durchschnittlich abgeführte Menge an Abwasser 
betrug 2006 7,3 m³/s [140]. Die geringen Fließgeschwindigkeiten der Berliner Gewässer 
bedingen eine lange Aufenthaltszeit sowie eine geringe Verdünnung des eingeleiteten 
Abwassers. Besonders im Sommer besteht ein erheblicher Teil des Berliner 
Oberflächenwassers aus geklärtem Abwasser. 
Eine besondere Rolle in der Abwasserentsorgung spielt der Teltowkanal, der im Osten aus 
der Dahme gespeist wird. Auf seinem Weg nach Westen in die Havel bzw. in den Wannsee 
wird aus den Klärwerken Waßmannsdorf und Stahnsdorf ganzjährig Abwasser eingeleitet. 
Vom 1. April bis 30. September wird zusätzlich über eine Druckrohrleitung Abwasser aus 
dem Klärwerk Ruhleben in den Teltowkanal gepumpt. Dies geschieht, um in den Badestellen 
an der Havel die Wasserqualität zu verbessern. 
Tabelle 4: Literaturübersicht über CBZ-Konzentrationen im Zulauf und Ablauf der Berliner Klärwerke, 
n bezeichnet die Anzahl der Stichproben. 
 CBZ-Konzentration, Median [µg/L] 
Klärwerk Zulauf Ablauf 
Ruhleben 1,5 (n = 16)a 1,7 (n = 122)b; 1,5 (n=16)a 
Stahnsdorf - 2,7 (n = 7)b 
Schönerlinde 2,5 (n = 15)a 3,3 (n = 10)b; 2,5 (n = 14)a 
Waßmannsdorf 2,0 (n = 15)a 2,4 (n = 9)b; 2,3 (n = 16)a 
Münchehofe 2,7(n = 26)a 3,2 (n = 3)b; 2,6 (n = 26)a 
Wansdorf - 3,7 (n = 2)b 
Ref: a [144] (2006-2007); b [133, 145] (2000-2003) 
 
Das Vorkommen von CBZ in den Berliner Klärwerken und Oberflächengewässern ist in den 
Jahren 2000-2007 in vier an der Technischen Universität Berlin entstandenen Dissertationen 
untersucht worden. [133, 144-146]. Tabelle 4 zeigt die CBZ-Konzentrationen, die in den 
Berliner Klärwerken im Zulauf und Ablauf gefunden wurden. Im Median lagen die Werte bei 
allen Klärwerken zwischen 1,5 und 3,7 µg/L und damit etwas höher als die Median-
Konzentration im übrigen Bundesgebiet (s. Kapitel 2.2.1). Ein Abbau von CBZ im Klärwerk 




Tabelle 5: CBZ-Konzentrationen [µg/L] in ausgewählten Oberflächengewässern in den Jahren 2000 bis 2003 
[133, 146], n bezeichnet die Anzahl der Stichproben. 
Messstelle Median Maximum n 
121 Müggelspree, Rahnsdorf 0,045 0,060 10 
161 Spree nahe Sophienwerder 0,19 0,64 10 
225 Dahme, Langer See Bammelecke 0,035 0,080 23 
305 Oberhavel, Konradshöhe 0,040 0,085 25 
325 Havel, Pichelsdorfer Gemünd 0,27 0,63 28 
345 Unterhavel, Krughorn 0,32 0,59 24 
350 Großer Wannsee, Strandbad 0,38 0,57 9 
401 Britzer Verbindungskanal nahe Spreeabzweigung 0,40 1,3 9 
430 Teltowkanal, Schleuse Kleinmachnow 0,86 1,9 27 
 
Der CBZ-Gehalt von Oberflächengewässern wurde von K. Reddersen und M. Adam 
untersucht, wobei von beiden Autoren zum Teil identische Messstellen beprobt wurden. Die 
Median- und Höchstkonzentrationen dieser Untersuchungen sind in Tabelle 5 
zusammengefasst. 
Die CBZ-Konzentrationen in den Zuflüssen sind vor der Durchquerung des Stadtgebietes 
sehr niedrig. In der Oberhavel (Messstelle 305), der Dahme (Messstelle 225) und der 
Müggelspree (Messstelle 121) wurden im Median zwischen 0,035 und 0,045 µg/L CBZ 
gemessen. Diese Konzentrationen stiegen im Stadtgebiet durch den Eintrag der Klärwerke 
deutlich an. In der Spree wurden 600 m vor der Mündung in die Havel im Median 
0,19 µg/L CBZ gefunden (161). Nach Zusammenfluss von Havel und Spree betrug die 
Konzentration im Median 0,27 µg/L (Messstelle 325). Die höchsten Konzentrationen wurden 
mit 0,86 µg/L (Median) bzw. 1,9 µg/L (Maximum) im Teltowkanal gemessen 
(Messstelle 430). Ein Teil des belasteten Wassers des Teltowkanals fließt in den Großen 
Wannsee, wo im Median 0,38 µg/L CBZ gemessen wurden (Messstelle 350). 
Grund- und Trinkwasser 
In Berlin werden 100 % des Trinkwassers aus Grundwasser gewonnen. Da der 
Trinkwasserbedarf die natürliche Grundwasserneubildung übersteigt, wird ein Großteil 
(ca. 70 %) des entnommenen Trinkwassers durch Uferfiltration oder künstliche 
Grundwasseranreicherung gewonnen [147]. Bei der Uferfiltration wird das Wasser aus 
Brunnen gewonnen, die sich in relativ geringen Abständen von wenigstens 600 m von 
Oberflächengewässern befinden [148]. Durch eine kontinuierliche Wasserentnahme wird 
das entnommene Wasser überwiegend aus dem benachbarten Gewässer gespeist. 
Uferfiltration findet vor allem in der Umgebung des Tegeler Sees, des Großen Müggelsees 
und des Wannsees statt. Da der Tegeler See durch den Eintrag des Klärwerks Schönerlinde 
besonders hohe CBZ-Konzentrationen führt, wurde in einer Studie aus den Jahren 2000-
2002 im Wasserwerk Tegel besonders hohe CBZ-Konzentrationen gefunden [133]. Hier 
wurden im Durchschnitt 90 ng/L mit einem Spitzenwert von 140 ng/L gemessen. Geringer 
belastet war das Wasserwerk Beelitzhof (Wannsee) mit beständig gemessenen 10-30 ng/L. 
In allen anderen Wasserwerken konnte CBZ gar nicht oder nur vereinzelt in geringen 




2.2.3 Abbau im Klärwerk 
Die sechs Berliner Klärwerke werden wie 95 % aller deutschen Klärwerke [149] mit zwei 
oder mehr Reinigungsstufen betrieben. In einem Absetzbecken werden zunächst feste 
Stoffe wie Sand, Papier und Abfall sowie flüssige Bestandteile wie Öl und Fett mechanisch 
von Boden und Wasseroberfläche entfernt. In der nachfolgenden biologischen 
Reinigungsstufe werden mit Hilfe von im Klärschlamm enthaltenen Mikroorganismen zum 
einen Ammonium, Nitrat und Phosphat entfernt. Die Entfernung dieser Ionen ist von 
entscheidender Bedeutung für die Gewässergüte, da auf diese Weise der Eutrophierung 
entgegengewirkt wird. Als dritte Reinigungsstufe schließt sich die chemische Reinigung an, 
die wegen der höheren Betriebskosten in vielen Klärwerken nur bei Bedarf zugeschaltet 
wird. Hierunter fällt zum Beispiel die Fällung von Phosphat mit Hilfe von Kalk oder 
Eisensalzen. 
Von den Bakterien im Klärschlamm werden darüber hinaus viele gelöste organische 
Spurenstoffe aufgenommen und teilweise metabolisiert. Von Bedeutung ist die Adsorption 
an die Zellwand, die vorwiegend durch hydrophobe Wechselwirkungen an die Zellwand 
erfolgt. Diese Adsorption ist bei Stoffen mit einem log Kow oberhalb von 4.0 nennenswert, 
während ein log Kow unterhalb von 2,5 nur zu einem geringen Adsorptionsgrad führt [150]. 
Der metabolische Abbau in der Zelle ist schwer vorhersagbar und hängt neben der 
Bioverfügbarkeit von der chemischen Struktur ab. Beispielsweise bestehen zwischen den 
strukturell sehr ähnlichen Hormonen 17β-Estradiol (E2) und 17α-Ethinylestradiol (EE2) 
deutliche Unterschiede in der biologischen Abbaubarkeit. Während E2 bakteriell schnell 
abgebaut wird, ist EE2 deutlich langlebiger [151]. Ein anderes Beispiel für einen großen 
Einfluss der chemischen Struktur auf die Abbaubarkeit im Klärwerk ist Naphtalindisulfonat, 
das wesentlich schlechter abbaubar ist als das Monosulfonat [152]. 
Daneben können im Klärwerk auch abiotische Abbauprozesse stattfinden, die gegenüber 
dem biotischen Abbau in der Regel eine untergeordnete Rolle spielen [153]. Hierzu zählen 
chemische und physikalische Prozesse wie Hydrolyse, Oxidation und Photolyse.  
Aufgrund der mäßigen Lipophilie von CBZ (log Kow = 2,45 [154]) findet nur eine 
unzureichende Adsorption von CBZ an Klärschlamm statt. Für CBZ wurde der Verteilungs-
koeffizient zwischen Sekundärschlamm und Wasser mit 1,2 L/kg bestimmt und lag damit 
deutlich unter dem Wert von 500 L/kg, der für eine erfolgreiche Reinigungsleistung ungefähr 
erforderlich ist [155]. Die Untersuchung von Klärschlamm erbrachte auch nur 
vergleichsweise kleine Mengen an adsorbiertem CBZ im Bereich von 11 bis 123 µg/kg [156-
159]. Aufgrund dieser geringen Adsorption wurde nur in wenigen Klärwerken eine 
nennenswerte Eliminierung von bestenfalls 30-50 % gefunden [160, 161]. Die meisten 
Untersuchungen ergaben CBZ-Abbauraten von weniger als 10 % [6, 161-163]. In mehreren 
Fällen wurde während der Klärwerkspassage sogar ein Konzentrationsanstieg beobachtet 
[25, 164-167]. Die Reinigungsleistung des Klärschlamms beruht nicht alleine auf der 
Adsorption von CBZ, sondern in geringem Umfang auch auf einem Abbau zu Acridin und 
Acridon [168]. 
Möglicherweise handelt es sich bei der Substanz 9-Methylacridin um ein Abbauprodukt von 
CBZ. Diese Substanz ist wiederholt im Ablauf von Klärwerken, nicht aber im Zulauf 




Bedingungen zu 9-Methylacridin zerfallen kann [171, 172]. Außerdem kann der CBZ-
Metabolit Iminostilben durch Ringverkürzung zu 9-Methylacridin reagieren [173].  
Schicksal der Metaboliten im Klärwerk 
Mit den menschlichen Ausscheidungen gelangen auch zahlreiche Metaboliten von CBZ ins 
Abwasser (s. Kapitel 2.1.3). Das Vorkommen dieser Metaboliten im Abwasser wurde bislang 
nur vereinzelt untersucht (s. Tabelle 6). Die untersuchten Metaboliten zeigten im Klärwerk 
eine ähnlich geringe Abbaurate wie CBZ.  
Interessant ist ein Blick auf die Konzentrationsverhältnisse zwischen Metaboliten und CBZ. 
Die Konzentration des Hauptmetaboliten DiOH-CBZ lag im Urin etwa 20- bis 30-fach höher 
als diejenige von CBZ (s. Tabelle 1). In allen untersuchten Abwässern und auch in Ober-
flächengewässern [174-176] lag die Konzentration an DiOH-CBZ jedoch nur um den Faktor 
1,5 bis 3 höher als die von CBZ. Ähnliche Diskrepanzen waren auch bei EP-CBZ, 2-OH-CBZ 
und 3-OH-CBZ zu beobachten. Dies spricht dafür, dass bei Ankunft im Klärwerk neben der 
mit dem Urin ausgeschiedenen Dosis auch der größte Teil des mit dem Kot 
ausgeschiedenen CBZ im Abwasser gelöst vorlag. Mehr als 90 % des nicht metabolisierten 
CBZ werden über den Kot ausgeschieden. Bei Berücksichtigung dieses Anteils stimmen die 
Konzentrationsverhältnisse im Abwasser und in den menschlichen Ausscheidungen für alle 
Metaboliten in hohem Maße überein. Das im Abwasser gefundene CBZ ist demnach 
größtenteils durch menschliche Ausscheidungen dorthin gelangt. Ein alternativer 
Erklärungsansatz ist, dass die fehlende Menge an CBZ durch die unsachgemäße 
Entsorgung von nicht mehr benötigten Tabletten über die Toilette [13] zu erklären ist. Diese 
Hypothese erscheint wenig wahrscheinlich, da hierzu konstant mehr als 10 % der 
konsumierten Menge über die Toilette entsorgt werden müsste.  
Auffällig ist die hohe Konzentration an 10-OH-CBZ in französischem Abwasser. Dies ist 
vermutlich auf eine höhere Verbreitung von Ox-CBZ in Frankreich zurückzuführen. Dieser 
Wirkstoff wird im menschlichen Metabolismus zu etwa 80 % zu 10-OH-CBZ umgewandelt 
[177] und wurde in derselben Studie ebenfalls im Abwasser nachgewiesen. Da 10-OH-CBZ 
pharmakologisch ähnlich wirksam ist wie CBZ, ist dieser Befund möglicherweise relevant für 
die Beurteilung der Gewässergüte. 
Dürftig ist die Datenlage hinsichtlich der Verbreitung der Metaboliten 1-OH-CBZ und HCA, 
die jeweils ca. 5 % der eingenommenen Dosis ausmachen und damit zu den bedeutenderen 
Metaboliten zählen. Letzterer wurde einzig in Frankreich nachgewiesen, konnte jedoch 




Tabelle 6: Konzentrationen von CBZ und Metaboliten in Abwässern. Mittelwerte aus n Messwerten, alle Angaben 
in µg/L. Nur Werte oberhalb der Bestimmungsgrenze wurden herangezogen. 





































Deutschland Zulauf 1 2 3,7     [174] 
 Ablauf 1 1,9 3,6     [174] 
Kanada Zulauf 3 0,42 1,26 0,09 0,075 0,043 0,015 [158, 175, 178] 
 Ablauf 3 0,38 1,25 0,10 0,086 0,036 0,021 [158, 175, 178] 
Frankreich* Zulauf 3 0,29 0,690 0,037  0,026 1,07 [179] 
 Ablauf 3 0,17 0,90 0,037  0,021 1,11 [179] 
Schweiz Zulauf 9 1,12 1,96     [176] 
 Ablauf 9 0,98 2,06     [176] 
Norwegen Ablauf 2 0,34    0,097  [180] 
* darüber hinaus wurden Acridin, Acridon, HCA und Ox-CBZ nachgewiesen 
Schicksal der Glucuronide im Klärwerk 
Wie erwähnt wurde in zahlreichen Studien ein Anstieg des CBZ-Gehalts während der 
Klärwerkspassage beobachtet. Dieser Konzentrationsanstieg lässt sich auf den Abbau von 
CBZ-N-Glucuronid zurückführen, das von Vieno et al. im Rohabwasser, nicht jedoch im 
geklärtem Abwasser nachgewiesen werden konnte [166].  
Dieser Abbau des N-Glucuronids setzt offenbar in einigen Fällen bereits vor Erreichen des 
Klärwerks ein. Clara et al. fanden beträchtliche Schwankungen der CBZ-Konzentration im 
Klärwerkszulauf bis zu einem Faktor von zwei, stellten hingegen eine vergleichsweise 
konstante Konzentration im Klärwerksablauf fest [25]. Die beobachtete Erhöhung der CBZ-
Konzentration um bis zu 100 % passt zu den pharmakokinetischen Studien, nach denen 
etwa 12,5 % der eingenommenen Dosis unverändert und 11 % als CBZ-N-Glucuronid 
ausgeschieden werden (s. Kapitel 2.1.3). Eine vollständige Spaltung des Glucuronids würde 
also näherungsweise zu einer Verdoppelung der Konzentration führen. Eine ähnliche 
Verdoppelung der CBZ-Fracht bei der Klärwerkspassage wurde von Vieno et al. beobachtet 
[166]. 
Die Natur der N-Glucuronid-Spaltung ist bislang nicht geklärt worden. Eine 
Glucuronidase-Aktivität des Klärschlamms ist zwar belegt [181], CBZ-N-Glucuronid ist 
allerdings wie auch viele andere N-Glucuronide [182] nicht von -Glucuronidase spaltbar 
[81]. Ein weiteres Beispiel für ein persistentes N-Glucuronid ist Lamotrigin-N-Glucuronid, das 
im Klärwerk nur teilweise abgebaut wird und infolgedessen in Oberflächengewässern 
nachweisbar ist [183]. 
Die O-Glucuronide im Rohabwasser sind dagegen deutlich leichter spaltbar. Viele CBZ-
Metaboliten wie zum Beispiel 2-OH-CBZ und 3-OH-CBZ liegen im Urin fast vollständig als 
O-Glucuronid vor, sind bei Erreichen des Klärwerks hingegen bereits nahezu vollständig 
hydrolysiert (s. Tabelle 6). Auch blieben während der Klärwerkspassage die Konzentrationen 




darauf hin, dass die Konjugate bereits in der Kanalisation gespalten wurden. Für einige 
Hormone ist ebenfalls berichtet worden, dass die O-Glucuronide bereits vor Erreichen des 
Klärwerks hydrolysiert werden [184, 185]. Dieses Phänomen kann durch die Anwesenheit 
von Escherichia-coli-Bakterien im Abwasser erklärt werden. Dieser mit dem Kot aus-
geschiedene Bakterienstamm produziert reichlich β-Glucuronidase und ist hierdurch in der 
Lage Glucuronide zu spalten [186]. 
Fortschrittliche Reinigungsverfahren 
Da etliche organische Spurenstoffe nur unzureichend durch die Behandlung mit 
Klärschlamm entfernt werden können, wurden alternative Reinigungstechniken entwickelt. 
Eine fast vollständige Elimination von CBZ ermöglicht die Behandlung des Abwassers mit 
Ozon [187-190]. CBZ wird dabei unter Öffnung des Rings zunächst in 10,11-Position 
oxidiert. Aus der peroxidierten Zwischenstufe bilden sich nachfolgend verschiedene 
Chinazolinderivate [188] unbekannter Toxizität.  
Darüber hinaus besteht die Möglichkeit der adsorptiven Entfernung mit Hilfe von Aktivkohle, 
die ebenfalls eine fast vollständige Entfernung von CBZ ermöglicht [191, 192]. Auch die 
photokatalytische Behandlung mit Titandioxid bringt hohe Abbauraten von CBZ [193], 
ähnlich wie die Reinigung durch Umkehrosmose [110, 192]. Wegen der hohen Betriebs-
kosten hat bislang keines dieser Verfahren eine nennenswerte Bedeutung in Deutschland 
erlangt. 
2.2.4 Abbau in der Umwelt 
Adsorption an Partikeln und Böden 
Durch Versickerung gelangt CBZ ins Erdreich und kann dort adsorbiert werden. Die 
Bodenretention hängt sehr stark von der Bodenart ab. In Vulkanböden erreicht der 
Adsorptionsgrad fast 100 %, während in Sandböden kaum messbare Adsorption stattfindet 
[194]. Auch ist die Adsorptionsfähigkeit des Bodens in größeren Tiefen aufgrund des 
geringen Anteils an organischer Materie im Boden geringer [195]. In europäischen Böden 
und Sedimenten wurde eine niedrige [31] bis moderate [196] Bodenretention ermittelt, so 
dass CBZ bis ins Grundwasser vordringen kann.  
Der Metabolit DiOH-CBZ zeigte eine ähnlich hohe Persistenz wie CBZ, aber eine deutlich 
niedrigere Bodensorption [196], so dass ein Vordringen von DiOH-CBZ bis ins Grundwasser 
wahrscheinlich erscheint. 
Abbau durch Mikroorganismen 
Der Abbau von organischen Spurenstoffen durch Mikroorganismen ist im Labor schwierig zu 
ermitteln, da je nach Umgebung eine kaum zu überschauende Zahl verschiedener 
Organismen daran beteiligt sein kann. Zu erwähnen ist eine Mikrokosmos-Studie, bei der 
15 Wassertanks von je 12 m³ mit Fischen, Wasserpflanzen und einer Vielzahl an Kleinst-
lebewesen besiedelt wurden, um die aquatische Umwelt lebensgetreu nachzubilden. Hier 




anderen Studie wurden Halbwertszeiten von mehr als 100 Tagen für den Abbau durch in 
Oberflächenwasser vorkommende Mikroorganismen berichtet [198]. 
Ebenfalls erwähnenswert sind mehrere Arbeiten zum Abbau von CBZ durch Pilze. Diese 
Studien haben weniger die Erforschung des Abbaus in der Umwelt als den möglichen 
Einsatz in Bioreaktoren für die Abwasserreinigung zum Ziel. Nichtsdestotrotz geben sie 
einen Einblick in mögliche Abbauwege in der Umwelt.  
Besonders effizient geschah der Abbau von CBZ durch den Schimmelpilz Pleurotus 
ostreatus, bei dem innerhalb von 10 Tagen ein 99%iger Abbau einer 10 mg/L-Lösung 
gelang [199]. Das Enzym Cytochrom P450 spielte dabei ähnlich wie im menschlichen 
Metabolismus eine entscheidende Rolle [199]. Wie beim Menschen entstanden dabei 
hauptsächlich die Abbauprodukte DiOH-CBZ, EP-CBZ, 2-OH-CBZ und 3-OH-CBZ. 
Die Pilzkulturen Cunninghamella elegans, Umbelopsis ramanniana, Trametes versicolor und 
Ganoderma lucidum waren ebenfalls in der Lage CBZ abzubauen. Hier fand allerdings ein 
wesentlich langsamerer Abbau mit Halbwertszeiten von 7 bis über 25 Tagen statt [200-202]. 
Photolytischer Abbau 
Zum photolytischen Abbau von CBZ in der Umwelt sind verschiedene Untersuchungen 
durchgeführt worden. Andreozzi et al. simulierten die Lichtverhältnisse in europäischen 
Breitengraden und errechneten eine Halbwertszeit von etwa 100 Tagen [203]. Diese 
Messung ist jedoch möglicherweise fehlerbehaftet, da hierbei die UV-Absorption der 
verwendeten Glasküvetten nicht berücksichtigt wurde. In neueren Studien wurden je nach 
Testbedingungen wesentlich kürzere Halbwertszeiten von 3 bis 122 Stunden ermittelt [204-
206]. Übereinstimmend wurde berichtet, dass die Zusammensetzung des Wassers einen 
großen Einfluss auf den Abbau hat. So fördern ein hoher Anteil an gelöstem organischen 
Kohlenstoff [207], ein erhöhter Chloridgehalt [208] oder ein niedriger pH-Wert [205] den 
photolytischen Abbau von CBZ. Beim photolytischen Abbau von CBZ bilden sich neben 
EP-CBZ vorwiegend Acridin und Acridin-Derivate [204, 205], die eine potentiell höhere 
ökotoxikologische Wirkung als CBZ haben. 
2.2.5 Aufnahme von CBZ durch Pflanzen und Fische 
In der Umwelt kann CBZ durch Organismen aufgenommen werden. In Fischen, die in der 
Nähe von Kläranlagen gefangen wurden, ist CBZ in Leber und Muskeln nachgewiesen 
worden [209]. In anderen Studien konnte in Fischen hingegen kein CBZ nachgewiesen 
werden [210, 211].  
Die Aufnahme von CBZ durch Pflanzen ist insbesondere nach einer landwirtschaftlichen 
Bewässerung mit Abwasser zu erwarten. Diese Nutzungsform wird vor allem in trockenen 
Regionen der Erde eingesetzt und nimmt in einigen Regionen erhebliche Ausmaße an. In 
den USA werden zum Beispiel 70 % der Anbauflächen für die Artischockenproduktion 
überwiegend mit aufbereitetem Abwasser bewässert [212]. Diese Abwasserwieder-
verwendung wird unter anderem in Israel [213], Jordanien, Marokko und China [212], 
vereinzelt auch in Deutschland [214] betrieben. In Mexiko geschieht die Bewässerung zum 




Abwasser bzw. CBZ-haltigem Urin ist CBZ in Gurken und Weidelgras nachgewiesen worden 
[215, 216].  
Darüber hinaus kann CBZ durch die landwirtschaftliche Nutzung des Klärschlamms auf die 
Felder gelangen. Die Gesamtmenge an Klärschlamm, der in Deutschland 2008 zur 
landwirtschaftlichen Düngung verwendet wurde, betrug etwa 600 000 t [217]. Da 
Klärschlamm nur wenig CBZ im µg/kg-Bereich adsorbiert (s. Kapitel 2.2.3), dürfte die auf die 
Felder ausgebrachte Menge an CBZ insgesamt deutlich unter 100 kg liegen. Dies ist 
weniger als 0,2 % der jährlich verbrauchten Menge an CBZ. 
2.2.6 Grenzwerte und gesetzliche Regulierungen  
Der Gesetzgeber hat für CBZ wie für den überwiegenden Teil der Arzneimittel bislang 
keinen Grenzwert für Trinkwasser festgelegt. Stattdessen gilt der stoffklassenunabhängige 
gesundheitliche Orientierungswert (GOW) von 300 ng/L [218]. Dieser Orientierungswert 
wurde nicht toxikologisch begründet, sondern wurde mit Bezug auf das Minimierungsgebot 
der Trinkwasserverordnung als Vorsorgewert eingeführt. In der Trinkwasserverordnung von 
2001 heißt es hierzu in §6 allgemein, dass „Konzentrationen von chemischen Stoffen, die 
das Wasser für den menschlichen Gebrauch verunreinigen oder seine Beschaffenheit 
nachteilig beeinflussen können, so niedrig gehalten werden (sollen), wie dies nach den 
allgemein anerkannten Regeln der Technik mit vertretbarem Aufwand unter 
Berücksichtigung der Umstände des Einzelfalles möglich ist“. 
Auch in Abwässern und Oberflächengewässern existieren in Deutschland keine gesetzlichen 
Regularien für das Vorkommen von CBZ. Anlässlich der EU-Richtlinie 2008/105/EG über 
Umweltqualitätsnormen in der Wasserpolitik wurde am 26. Juli 2011 die Oberflächen-
gewässerverordnung (OGewV) verabschiedet. Nachdem im ursprünglichen Entwurf des 
Bundeskabinetts vom 17. März 2011 für CBZ eine einzuhaltende Umweltqualitätsnorm von 
0,5 µg/L vorgesehen war, wurde dieser Grenzwert in der endgültigen Version ersatzlos 
gestrichen.  
Darüber hinaus wurde der Einsatz von CBZ als anthropogener Marker diskutiert. Das 
Umweltbundesamt und das Institut für sozial-ökologische Forschung erörterten 2010 
gemeinsam mit Teilnehmern aus Gesundheitswesen, Pharmaindustrie, Wasserwirtschaft, 
Universitäten, Behörden und Verbraucherschutzorganisationen Handlungsmöglichkeiten für 
die Verminderung des Eintrags von Humanarzneimitteln in den Wasserkreislauf. Dieses 
Gremium empfahl dem Gesetzgeber unter anderem die „Prüfung und gegebenenfalls 
Einführung eines einfachen und chemisch stabilen Indikatorparameters, der zuverlässig die 
Einhaltung des für alle nicht gentoxischen Humanarzneimittelrückstände in jeder Hinsicht 
gesundheitlich sicheren GOW anzeigt“ [219]. CBZ darf als ein aussichtsreicher Kandidat 
gelten, diesen Indikatorparameter darzustellen [220]. 
2.3 Stand der Technik: HPLC-MS/MS 
Für die organische Spurenanalytik ist die Kopplung von Hochleistungsflüssigkeits-
chromatographie und Tandemmassenspektrometrie Mittel der Wahl. Durch die Kombination 




Multi-Analyt-Methoden mit hoher Nachweisstärke möglich. Nach einer Anreicherung mit 
Festphasenextraktion werden bei der Bestimmung der Carbamazepin-Konzentration in 
Gewässern gewöhnlich Nachweisgrenzen (LOD) von 10 ng/L oder weniger erreicht [39, 174, 
221, 222]. 
Eine der häufigsten Fehlerursachen bei der Quantifizierung mit HPLC-MS/MS sind 
sogenannte Matrixeffekte, die durch die Begleitstoffe in der zu analysierenden Probe 
hervorgerungen werden. Sie machen sich bei der massenspektrometrischen Detektion 
dadurch bemerkbar, dass in der Ionenquelle neben dem Zielanalyten weitere Stoffe ionisiert 
werden, die gleichzeitig mit dem Analyten die Trennsäule verlassen. Hierdurch kann die 
Ionenausbeute des Zielanalyten verändert werden. Die Ionenausbeute kann ebenfalls bei 
sehr hohen Analytkonzentrationen beeinträchtigt werden. Dieser Einfluss auf die Ionisation 
ist in der Regel nicht langanhaltend und besteht nur für die Dauer der Elution der 
verantwortlichen Substanz. Für einige Substanzen, wie z. B. Triethylamin, kann dieser Effekt 
auch über mehrere Messungen hinweg andauern [223]. 
Matrixeffekte können durch eine Reihe von Maßnahmen verringert werden. Bewährt hat sich 
der Zusatz einer konstanten Menge eines isotopenmarkierten Zielanalyten (interner 
Standard) zu allen Proben und Kalibrierlösungen. Weicht die Zahl der detektierten Ionen des 
internen Standards in einer Probe ab, kann hierdurch der Matrixeffekt erkannt und zum 
großen Teil sogar korrigiert werden. Isotopenmarkierte Standards sind allerdings nicht 
immer verfügbar und häufig mit hohen Kosten verbunden. 
Ionensuppression kann auch durch eine saubere chromatographische Trennung verringert 
werden [224-226]. Eine weitere Methode, um Matrixeffekte zu verringern, ist eine möglichst 
hohe Verdünnung der Probe [227, 228]. Eine Reinigung der Probe, z.B. durch eine 
geeignete SPE-Prozedur, kann ebenfalls Matrixeffekte verringern [229, 230]. Hierbei ist zu 
beachten, dass die Anreicherung der Probe bei der Festphasenextraktion gleichzeitig die 
Ionisation negativ beeinflussen kann. Der bei der Extraktion erreichbare Anreicherungsfaktor 
kann daher durch die auftretenden Matrixeffekte begrenzt werden. 
Als Alternative zur verbreiteten Electrospray-Ionisation (ESI) kommt darüber hinaus die 
chemische Ionisation unter Atmosphärendruck (APCI) in Frage, die als weniger 
matrixanfällig gilt [231, 232]. Allerdings ist die Sensitivität bei dieser Technik häufig niedriger 
und auch bei dieser Ionisationstechnik können Ionensuppressionen auftreten [233, 234]. 
2.4 Immunchemische Methoden 
2.4.1 Kompetitiver ELISA 
Schon früh wurden die Bindungseigenschaften von Antikörpern für analytische Zwecke 
ausgenutzt. Arrhenius führte 1907 erste Arbeiten zur quantitativen immunchemischen 
Analyse durch [235]. Der Startschuss für die Anwendung auf breiter Ebene fiel 1959 mit der 
Entwicklung des Radioimmunoassays durch Yalow und Berson [236]. Die Verleihung des 
Nobelpreises für Medizin an Rosalyn Yalow 1977 unterstreicht die Bedeutung dieser 
Entdeckung. Ein wichtiger Durchbruch gelang mit der Einführung des Enzymlabels [237, 
238]. Die nun ELISA (Enzyme-linked Immunosorbent Assay) genannte Methode erreichte 




Es existiert eine Vielzahl von immunchemischen Techniken für den Einsatz in der 
chemischen Analytik. An dieser Stelle soll nur die Funktionsweise des verwendeten 
kompetitiven ELISAs dargestellt werden, der in der Umweltanalytik besonders verbreitet ist 
[239, 240]. Für eine Übersicht weiterer immunchemischer Analysemethoden sei auf Reviews 
und Fachbücher verwiesen [241-243]. Unzählige ELISAs sind für die Gewässeranalytik 
entwickelt worden [244-246]. Eine Auswahl zeigt Tabelle 7.  
Tabelle 7: Auflistung einiger ELISAs, die für die Detektion von organischen Kontaminanten in Gewässern 
geeignet sind, k.A.: keine Angabe (kommerzielle Kits), SPE: Festphasenextraktion. 
Analyt Art des Antikörpers Probenvorbereitung LOD [ng/L] Referenz 
Atrazine monoklonal - 3-50 [247] 
Diclofenac polyklonal - 6 [248, 249] 
17--Estradiol polyklonal - 2,5 [250] 
Ethinylestradiol polyklonal - 0,2 [251] 
Ethinylestradiol polyklonal SPE 0,01 [252] 
Fenitrothion polyklonal  300 [253] 
Indomethacin polyklonal - 10 [254] 
Koffein monoklonal - 1 [126] 
Levonorgestrel polyklonal SPE 70 [255] 
Monensin polyklonal Verdünnung 1500 [256] 
Nitrofurantoin polyklonal - 200 [257] 
Oxytetracyclin k. A. - 1000 [258] 
Sulfonamide polyklonal - 40 [259] 
Tetracyclin k. A. - 50 [260] 
Tylosin k. A. - 100 [260] 
Ablauf des ELISAs 
Im ersten Schritt des ELISAs wird ein sogenannter sekundärer Antikörper auf die 
Mikrotiterplatte aufgetragen (s. Abbildung 7). Diese Immobilisierung an die Plattenoberfläche 
geschieht nicht durch kovalente Bindungen, sondern durch Wasserstoffbrückenbindungen, 
van-der-Waals-Kräfte und hydrophobe Wechselwirkungen [261]. Der sekundäre Antikörper 
bindet spezifisch an ein Peptidsegment des nichtbindenden Teils des im nachfolgenden 
Schritt aufgetragenen primären Antikörpers. Der somit ebenfalls immobilisierte primäre 
Antikörper ist in der Lage, den zu untersuchenden Analyten selektiv zu binden. 
Nach der Immobilisierung beider Antikörper auf der Plattenoberfläche werden nacheinander 
die zu untersuchende Probe und der Tracer1 zugegeben. Der Tracer, ein Konjugat aus dem 
Analyten und einem signalgebenden Bestandteil (Label), sorgt für die Signalerzeugung. 
Beim ELISA werden als Label Enzyme eingesetzt, wobei sich besonders das Enzym 
Meerrettichperoxidase (HRP) als geeignet erwiesen hat [262].  
                                                
1Die Verwendung des Begriffs Tracer (englisch: trace = Spur) geht auf die Radioimmunoassays 
zurück, für die ein oder mehrere Atome im Antigen durch radioaktive Isotope ersetzt wurden. 
Stattdessen werden heute meist Enzymkonjugate verwendet, die sich gefahrlos und ohne Beachtung 




   
 
Abbildung 7: Schematischer Ablauf des kompetitiven ELISAs in fünf Schritten. Die Wände der Mikrotiterplatte 






In der Reaktionsmischung steht der in der Probe vorhandene Analyt mit dem Tracer in 
Kompetition um die freien Bindungsstellen des immobilisierten Antikörpers. Eine hohe 
Analytkonzentration in der Probe führt zu einer geringen Menge an gebundenem Tracer und 
umgekehrt. Nach einem Waschschritt wird ein geeignetes Substrat zugegeben, das zur 
Bildung eines Farbstoffs führt. Jedes Enzym kann dabei eine Vielzahl von Farbstoff-
molekülen erzeugen. Hierdurch ist ein wesentlich stärkeres Signal möglich als beim direkten 
Einsatz eines Farbstoffs als Label. Beim Einsatz eines geeigneten Antikörpers sind ELISAs 
daher in der Regel sehr empfindlich. 
2.4.2 Auswertung eines Immunoassays 
Die Abhängigkeit zwischen der gemessenen Extinktion f(x) und der Analytkonzentration x im 
ELISA lässt sich mit der von Rodbard vorgeschlagenen sigmoidalen 4-Parameter-Formel 
beschreiben [263]:  




൅ ܦ (1) 
Je weniger Analyt in der Probe enthalten ist, desto mehr Tracer bindet an die 
Bindungsstellen des Antikörpers. Die obere Asymptote (A-Wert) entspricht im idealen Fall 
dem Messsignal bei Abwesenheit des Analyten (s. Abbildung 8). Bei großem Überschuss an 
Analyten wird die Bindung des Tracers an den Antikörper weitgehend unterbunden, so dass 
bei hohen Analytkonzentrationen ebenfalls ein asymptotischer Kurvenverlauf vorliegt. Dieser 
D-Wert nimmt in der Praxis Werte oberhalb von Null an, da ein Teil des Tracers unspezifisch 
an die Plattenoberfläche adsorbiert. Der Wendepunkt der Kalibrierfunktion wird 
Testmittelpunkt (C-Wert) genannt, der Parameter B ist ein Maß für die Steigung am 
Testmittelpunkt. 
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Abbildung 8: Kalibrierkurve eines ELISAs mit Veranschaulichung der vier Parameter der sigmoidalen 




Nach der Kalibrierung kann die Analytkonzentration in einer Probe über die Messung der 
optischen Dichte bestimmt werden. Nach Umstellung von Gleichung (1) ergibt sich die 
Konzentration x in der Probe:  
 





Für analytische Methoden mit einer linearen Kalibrierkurve gilt laut ICH (International 
Conference on Harmonisation) folgende allgemeine Definition der Nachweisgrenze (LOD – 
Limit of Detection) [264]: 
mu ܿሺܮܱܦሻ = 3,3 ݏܽ (3) 
 ݏ: Standardabweichung der Observablen 
 ܽ: Steigung der Kalibrierkurve 
Diese Definition ähnelt der Definition der Nachweisgrenze nach DIN 32645, die hierfür die 
dreifache Standardabweichung („3s-Kriterium“) heranzieht. Für den sigmoidalen Kurven-
verlauf im ELISA ist diese Definition nicht direkt anwendbar. Aus diesem Grund sind 
zahlreiche, teils willkürliche Methoden in Gebrauch, die Nachweisgrenze eines ELISAs zu 
bestimmen [265]. Tatsächlich kann die Definition nach Gleichung (3) in abgewandelter Form 
auch für den ELISA verwendet werden. Sie ist äquivalent mit der Forderung, dass die 
Konzentrationsbestimmung mit einer relativen Standardabweichung von maximal 30 % 
erfolgt [266]. Dieses Kriterium kann über das Präzisionsprofil nach Ekins überprüft werden 
[267]. 
Präzisionsprofil 
Das Präzisionsprofil beschreibt die Konzentrationsabhängigkeit der Präzision, mit der die 
Konzentration bestimmt werden kann. Die beim ELISA aus den Messungen der optischen 
Dichte erhaltene Standardabweichung s kann über eine lineare Approximation in die relative 
Standardabweichung der Konzentration x umgewandelt werden [267]:  
 ∆x = ݏݔ ௗ௙ሺ௫ሻௗ௫
 (4) 
Diese Formel reicht im Prinzip aus, um experimentell die Konzentration zu bestimmen, bei 
der x einen Wert von 30 % annimmt. 
Nach Ableitung der Funktion f(x) ergibt sich aus Gleichung (4):  









Hieraus lassen sich allgemeine Informationen über die Form und Lage des Präzisionsprofils 
entnehmen. Unter der sicher erfüllten Voraussetzung, dass s nicht beliebig klein werden 
kann, ergibt sich hieraus, dass ∆x für x → ∞ und x → 0 gegen unendlich strebt. Aufgrund 
des beidseitig asymptotischen Verlaufs der Kalibrierkurve nimmt das Präzisionsprofil 
deshalb einen U-förmigen Verlauf an. Dies bedeutet, dass die Präzision sowohl bei sehr 
kleiner als auch bei sehr hoher Konzentration abnimmt. Daher existiert neben einer unteren 
auch eine obere Nachweisgrenze. 
Für weitere Aussagen über das Präzisionsprofil sind Kenntnisse über die Konzentrations-
abhängigkeit von s nötig. Einige interessante Schlussfolgerungen lassen sich ziehen, wenn 
man die Messunsicherheit der Extinktion näherungsweise als Summe zweier Teile begreift. 
Zum einen sind die Anteile zur Messunsicherheit zu berücksichtigen, die bei der Signal-
erzeugung im ELISA entstehen. Die letztlich gemessene Signalintensität hängt von der 
Menge des Tracers ab, die während der Bindungsreaktion vom immobilisierten Antikörper 
gebunden wird. Hayashi et al. haben gezeigt, dass dieser Beitrag zur Messunsicherheit 
maßgeblich von der Präzision der Pipetten abhängt und letzten Endes proportional zur 
Messunsicherheit des Messsignals ist [266]. Dieser Beitrag lässt sich formulieren als 
Produkt aus relativer Messunsicherheit srelativ und dem Messsignal f(x).  
Zum anderen sind die Anteile zu berücksichtigen, die unabhängig von der Bindungsreaktion 
zwischen Tracer und Antikörper sind. Diese Faktoren können als „Rauschen“ zusammen-
gefasst werden. Hierzu zählen zum Beispiel die Messunsicherheit des Photometers sowie 
das Signal, das durch die unspezifische Bindung von Tracermolekülen an die Oberfläche der 
Mikrotiterplatte erzeugt wird. 
Die gesamte Messunsicherheit s lässt sich demnach formulieren als Summe aus einem 
absoluten Anteil sabsolut und einem relativen Anteil, der proportional zum Messsignal fሺݔሻ ist: 
 ݏ ൌ ݏ௔௕௦௢௟௨௧ ൅ ݏ௥௘௟௔௧௜௩ ∗ ݂ሺݔሻ (6) 
srelativ und sabsolut sind in der Praxis beide relevant und lassen sich näherungsweise 
abschätzen. Aufgrund des sigmoidalen Kurvenverlaufs von f(x) ist der zweite Teil dieses 
Terms, ݏ௥௘௟௔௧௜௩ ∗ ݂ሺݔሻ , bei kleinen Konzentrationen maximal, während er bei großen 
Konzentrationen gegen Null strebt. srelativ entspricht näherungsweise der relativen 
Standardabweichung der optischen Dichte bei einer Analytkonzentration von Null, während 
sabsolut der Standardabweichung bei einer unendlichen Analytkonzentration entspricht. 
Nach Einsetzen von Gleichung (6) in Gleichung (5) ergibt sich für den relativen Fehler der 
Konzentration x:  
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Die grün markierten Terme sind bei niedrigen Konzentrationen vernachlässigbar klein, 




Mit Hilfe dieser Formel lassen sich Präzisionsprofile bei beliebigen Werten für sabsolut und 
srelativ simulieren. Abbildung 9a zeigt anschaulich, dass eine Reduktion des relativen Fehlers 
srelativ bei gleichbleibendem sabsolut die Präzision der Konzentrationsbestimmung bei 
niedrigen Konzentrationen verbessert, während sie bei hohen Konzentrationen annähernd 
identisch bleibt. Umgekehrt zeigt eine Verringerung von sabsolut bei gleichbleibendem srelativ 
im Wesentlichen nur Auswirkungen bei hohen Konzentrationen (s. Abbildung 9b). 
Für die Praxis bedeutet dies, dass die untere Nachweisgrenze wesentlich von der 
Pipettiergenauigkeit abhängt. Auf der anderen Seite kann die obere Nachweisgrenze nicht 
wesentlich durch eine bessere Pipettiergenauigkeit verbessert werden. Hierfür sind vielmehr 
absolute Unsicherheitsbeiträge wie die unspezifische Bindung des Tracers an die 
Plattenoberfläche oder die Detektorgenauigkeit von Belang.  














b) srelativ = 3%

























a) sabsolut = 0,002








Abbildung 9: Form und Lage des Präzisionsprofils bei simulierter Standardabweichung der Absorption als 
Summe aus absoluter Standardabweichung sabsolut und Standardabweichung relativ zur OD (srelativ). a) bei einem 
absoluten Fehler von 0,002 und relativem Fehler von 1 %, 3 %, 5 %; b) bei einem relativen Fehler von 3 % und 
absolutem Fehler von 0,001; 0,002 und 0,004. Die zugehörige Kalibrierkurve ist grau dargestellt, mit A = 1; B = 1; 
C = 0,1 und D = 0.  
2.4.3 Selektivität und Kreuzreaktionen 
Ein entscheidendes Qualitätskriterium eines Antikörpers ist seine Selektivität. Viele 
Antikörper binden nicht nur an den Zielanalyten, sondern zeigen Kreuzreaktionen mit 
anderen, strukturverwandten Molekülen.  
Die Selektivität eines Antikörpers kann über die Bestimmung der Kreuzreaktivität gegenüber 
diesen Molekülen ermittelt werden. Zur Bestimmung dieser Kreuzreaktivität existieren 
mehrere Verfahren [268], von denen das von Abraham vorgeschlagene Verfahren [269] am 
verbreitetsten sein dürfte. Die Kreuzreaktivität CR berechnet sich dabei aus dem Verhältnis 
der Testmittelpunkte des Analyten (CAnalyt) und des Kreuzreaktanden (CKreuzreaktand): 




Kreuzreaktivitätswerte sind keine Konstanten, sondern hängen von den Reaktions-
bedingungen ab, in der die Bindung zwischen Antigen und Antikörper stattfindet. Generell ist 
jede Komponente, die einen Einfluss auf diese Bindung hat, dazu geeignet, auch die 
Kreuzreaktionen des Antikörpers zu beeinflussen. So kann neben dem Format des ELISAs 
[270] auch der pH-Wert des Reaktionsmediums [271] die Höhe der Kreuzreakvitäten 
verändern.  
Kontroverse Ergebnisse sind über den Einfluss der Inkubationszeit der Ligandenbindung 
berichtet worden. Bei einem polyklonalen Atrazin-ELISA führte die Verkürzung der 
Tracerinkubationszeit von zwei Stunden auf drei Minuten zu veränderten Kreuzreaktivitäten, 
wobei der Einfluss moderat war und sowohl erhöhte als auch verringerte Kreuzreaktivitäten 
beobachtet wurden [271]. In derselben Untersuchung führten theoretische Erwägungen zu 
dem Schluss, dass der Einfluss der Inkubationszeit von der Affinität des Antikörpers abhinge 
und besonders bei der Verwendung hochaffiner Antikörper eine kurze Inkubationszeit 
geringere Interferenzen durch Kreuzreaktanden verspräche. Andere Autoren berichteten 
hingegen, die Kreuzreaktivität nehme bei längeren Inkubationszeiten ab [272-275]. 
Bei der Antikörper-Antigen-Bindung im ELISA spielen sowohl das Reaktionsgleichgewicht 
als auch kinetische Aspekte eine Rolle [276]. Aus diesem Grund können auch die 
Kreuzreaktivitäten mit der Temperatur variieren [275]. Von Vining et al. wurde zum Beispiel 
von einem Steroid-Immunoassay berichtet, bei dem eine Temperaturerhöhung von 4°C auf 
25°C oder 37°C zu einer Erhöhung der Kreuzreaktivität strukturähnlicher Steroide um 20 % 
bzw. 50 % führte [272]. 
Das von Abraham vorgeschlagene Verfahren zur Berechnung der Kreuzreaktivität reicht 
aus, um die Selektivität eines Antikörpers qualitativ zu beurteilen. Dieses Verfahren liefert 
aber nicht die Genauigkeit, die für den in der vorliegenden Arbeit vorgeschlagenen Dual-
Analyt-Assay nötig ist (s. Kapitel 4.5.2). Eine Schwäche dieses Verfahren ist, dass für eine 
Konvergenz der Regressionsprozedur der komplette Kurvenverlauf abgebildet werden muss 
und dazu die Kalibrierpunkte über einen weiten Konzentrationsbereich verteilt werden 
müssen. Messfehler bei den für die Konvergenz nötigen Ankerpunkten [277] bei sehr hohen 
und sehr niedrigen Konzentrationen können aufgrund ihrer Lage eine erhebliche 
Hebelwirkung entfalten und die Bestimmung des Testmittelpunktes negativ beeinflussen. 
Erfahrungsgemäß ist die Bestimmung der Testmittelpunkte deshalb mit einem erheblichen 
Fehler belastet, der sich bei der Berechnung der Kreuzreaktivität als Quotient aus zwei 
Testmittelpunkten auch noch in ungünstiger Weise fortpflanzt. 
Besser geeignet ist eine alternative Methode zur Bestimmung der Kreuzreaktivität, die ohne 
diese Ankerpunkte auskommt. Nach einer Methode, die von Miller und Valdes als „Equal 
Displacement Method“ bezeichnet wurde, ergibt sich die Kreuzreaktivität als Quotient aus 
der scheinbaren Analytkonzentratition cELISA und der tatsächlich vorliegenden Konzentration 
cKreuzreaktand [278]: 
 CR = cELISA / cKreuzreaktand (9) 
cELISA ist die mit dem ELISA bestimmte Äquivalentkonzentration des Kreuzreaktanden, die 
nach einer Kalibrierung mit dem Zielanalyten bestimmt wurde. Für eine Bestimmung der 




geeigneten Konzentrationen des Kreuzreaktanden zu ermitteln. Die Kreuzreaktivität ergibt 
sich als Mittelwert der entsprechenden Quotienten aus Gleichung (9). Weder für den 
Zielanalyten noch für den Kreuzreaktanden ist die fehleranfällige Bestimmung des 
Testmittelpunktes erforderlich. Auf Ankerpunkte kann vollständig verzichtet werden, so dass 
der begrenzte Platz auf der Mikrotiterplatte besser ausgenutzt werden kann, um den quasi-
linearen Kurvenbereich zwischen den beiden Asymptoten abzubilden.  
Für den idealen Fall, dass die Kalibrierkurven von Zielanalyt und Kreuzreaktand vollständig 
parallel verlaufen, liefern Gleichung (8) und (9) identische Ergebnisse. Bei Verwendung von 
monoklonalen Antikörpern wie beim CBZ-ELISA ist dies in der Regel der Fall. Nicht-
Parallelität tritt gewöhnlich nur bei polyklonalen Antikörpern auf und ist mit dem 




3 Materialien und Methoden 
3.1 Chemikalien 
Für die Herstellung von Kalibrierlösungen wurden zunächst Stammlösungen der 
Konzentration 1 g/L angesetzt. Bis auf zwei Ausnahmen wurden alle Reagenzien in 
Methanol gelöst: Cetirizin, das mit Methanol innerhalb weniger Tage zum Methylester 
reagiert [279], und Opipramol, das eine geringe Löslichkeit in Methanol aufweist, wurden in 
Wasser gelöst. Reinstwasser wurde durch ein Wasseraufbereitungsystem der Marke Milli-Q 
hergestellt (MilliQ Synthesis A10, Millipore, Schwalbach). 
Fluka, Aldrich, Sigma sind Marken der Firma Sigma-Aldrich, Taufkirchen, Deutschland. Der 
Hersteller Toronto Research Chemicals mit Sitz in North York, Kanada wird im Folgenden 
mit TRC abgekürzt. Riedel-de-Haën ist eine Marke der Honeywell Specialty Chemicals 
GmbH mit Firmensitz in Seelze. 
Wenn nicht anders gekennzeichnet, befindet sich der Firmensitz des Herstellers in 
Deutschland. 
Proteine und Antikörper 
Substanz Hersteller 
Casein, 96 %, Natriumsalz, Kat. Nr. C 8654, Lot 045K0159 Sigma-Aldrich 
Rinderserumalbumin (BSA), 98 %, Kat. Nr. A7906 Sigma-Aldrich  
Meerrettichperoxidase EIA grade Roche, Mannheim 
Monoklonaler Antikörper gegen CBZ  
(Maus IgG 1, Kat. Nr. G31234M, Klon B3212M, Lot 5K32007) 
BIODESIGN (Meridian Life 
Science Inc.), Saco, USA 
Monoklonaler Antikörper gegen CBZ  
(Maus IgG 1, Kat. Nr. 12-6073, Lot 05010) 
American Research 
Products, Belmont, USA 
Polyklonaler Antikörper gegen Maus IgG F(c) Fragment (Ziege, 
Kat. Nr. R1612P, Lot 20185, affinitätsaufgereingt) Acris Antibodies, Herford 
Polyklonaler Antikörper gegen Maus IgG H&L Fragment 
(Schaf, Kat. Nr. R1256P, Lot 20243, affinitätsaufgereingt) Acris Antibodies 
Polyklonaler Antikörper gegen Maus IgG H&L Fragment 
(Kaninchen, Kat. Nr. R1253P, affinitätsaufgereingt) Acris Antibodies 
Polyklonaler Antikörper gegen Maus IgG  





Substanz, Reinheit Hersteller 
(R)-Cetirizin Dihydrochlorid, 98 % TRC 
(S)-Cetirizin Dihydrochlorid, 98 % TRC 
10,11-Dihydro-10,11-epoxycarbamazepin, 98 % Sigma 
10,11-Dihydro-10-hydroxycarbamazepin, 98 % TRC 
10,11-Dihydrocarbamazepin, 99 % Aldrich 
10,11-Dihydro-trans-10,11-dihydroxycarbamazepin, 98 % TRC 
13C-15N-Carbamazepin chem. 99 %, iso 99 % C, 98 % N Campro Scientific, Berlin 
2-Hydroxycarbamazepin, 98 % TRC 
3,3’,5,5’-Tetramethylbenzidin, research grade Serva, Heidelberg 
3-Hydroxycarbamazepin, 98 % TRC 
4-Chlorobenzhydrol, 98 % Aldrich 
4-Chlorobenzhydrylamin Hydrochlorid, 98 % Sigma 
Acetonitril, HPLC gradient grade Mallinckrodt Baker, Griesheim 
Acridin, 98 % ABCR GmbH, Karlsruhe 
Amitriptylin, 98 % Sigma 
Ammoniumacetat, puriss, p.a., for LC-MS Fluka 
Benzhydrol, 99 % Aldrich 
Benzhydrylamin, 97 % Aldrich 
Carbamazepin, 99 % Sigma 
Carbamazepin-d2, 98 % TRC 
Cetirizin Dihydrochlorid, >98 % Sigma 
Cetirizin-d8, Dihydrochlorid, Chem 98 %, Iso 99 % D TRC 
Cloperastin Hydrochlorid, 98 % Sigma 
Dibenz[b,f]azepin (Iminostilben), 97 % Aldrich 
Dibenz[b,f]azepin-5-carbonyl chlorid, 95 % Sigma 
Diethylether, 99,9 % puriss. Sigma 
Dikaliumhydrogenphosphat, wasserfrei, 99 % ultra Fluka 
Dinatriumhydrogenphosphat Dihydrat, 99 % ultra Fluka 
Dinatriumtetraborat, 98 %  Merck, Darmstadt 
Diphenamid, 99,9 % Fluka 
Diphenhydramin Hydrochlorid, 98 % Sigma 
Diphenylamin, 99 % Fluka 
Doxepin Hydrochlorid, 98 % Sigma 
Ethanol 99,5 % Sigma-Aldrich 
Ethylendiamintetraessigsäure Dinatriumsalz (Na2EDTA), puriss. Sigma-Aldrich 
Fenarimol, 99 % Fluka 
Glycin, 99,7 % Merck 
Guardian™ Peroxidase Conjugate Stabilizer/Diluent  
(Kat.Nr. 37548) 
Pierce (Thermo  
Scientific, Schwerte) 
Hydroxyzin Dihydrochlorid, >98 % Sigma 
Imipramin Hydrochlorid, 99 % Sigma 
Kaliumchlorid p.a.  Merck 




Substanz, Reinheit Hersteller 
Kaliumdihydrogenphosphat, Ultra, 95 % Fluka 
Loratadin, 98 % Sigma 
Magnesiumchlorid p.a. Merck 
Methanol, HPLC gradient grade Mallinckrodt Baker 
N-(Diphenylmethyl)-methylamin, 98 % Aldrich 
N,N‘-Dimethylacetamid wasserfrei, puriss. absolut, 99,5 % Fluka 
N,N‘-Dimethylformamid wasserfrei, puriss., absolut, 99,5 % Fluka 
N,N’-Dicyclohexylcarbodiimid, 99 %, Kat# D80002 Aldrich 
N,N’-Disuccinimidylcarbonat, purum 99,5 % Fluka 
N,N'-Diisopropylcarbodiimid, 99 % Sigma 
Natriumazid, reinst Riedel-de Haën 
Natriumcarbonat wasserfrei, Ultra, 99,5 % Fluka 
Natriumchlorid, Ultra, 99.5 % Fluka 
Natriumdihydrogenphosphat Dihydrat, Ultra, 99 % Fluka 
Natriumhydrogencarbonat, Ultra, 99,5 % Fluka 
Natriumhydroxid, p.a. Merck 
Natriumhydroxid pellets, p.a.  Merck 
N-Hydroxysuccinimid, 97,5 %, Kat# H-7377 Sigma 
Norchlorcyclizin, >90 %, technical grade Aldrich 
Opipramol Dihydrochlorid, 98 % Sigma 
Oxcarbazepin, 98 % Sigma 
Phosphorsäure, 85 % Sigma-Aldrich 
Polyvinylalkohol, Molmasse 9000-10000 g/mol, 80 % hydrolisiert Aldrich 
Protriptylin Hydrochlorid, 99 % Sigma 
Salzsäure, 32 %, “Baker analyzed grade” Mallinckrodt Baker 
Schwefelsäure, 95-97 %, p.a., J. T. Baker Mallinckrodt Baker 
Sorbinsäure Kaliumsalz, p.a. 99 % Merck 
Tetrabutylammoniumborhydrid purum, 98 %, Fluka 
Tetrahydrofuran, puriss, absolut Fluka 
Trehalose Dihydrat, 97 % Artimmun Analytik GmbH, Kelkheim 
Triglycin, 99 % Sigma 
Tris-(hydroxymethyl)-aminomethan, p.a. Merck 
TweenTM 20, pure Serva 
Wasserstoffperoxid 30 %ige Lösung, p.a. “TraceSelect” Fluka 
Xusal-Lösung ((R)-Cetirizin Dihydrochlorid, 5 g/L) UCB Pharma, Monheim 
3.2 Puffer 
Wenn nicht anders angegeben, wurden die Puffer in Reinstwasser hergestellt (Tabelle 8). 
Der pH-Wert wurde mit 6 M Salzsäure oder 6 M Natronlauge eingestellt. Für die Optimierung 
des ELISA-Puffers (Kapitel 4.3.6) wurden acht verschiedene Probenpuffer verglichen. Für 
die Herstellung der Puffer bei pH 3,5; 4,5 und 5,5 wurde 1 M Kaliumdihydrogencitrat 
verwendet, für pH 6,5 1 M Kaliumphosphat, für pH 7,5 und 8,5 1 M TRIS und für pH 9,5 und 








10 mM Natriumdihydrogenphosphat 
70 mM Natriumhydrogenphosphat 
145 mM Natriumchlorid 
7,6 
PBS-T PBS mit 0,05 % (m/v) Tween 7,6 
Substratpuffer 
200 mM Zitronensäure 
3 mM Wasserstoffperoxid 
0,01 % Kaliumsorbat  
4,0 
Probenpuffer pH 7,6 1 M TRIS, 1,5 M NaCl, 107 mM Na2EDTA, 1 % BSA (m/v) 7,6 
Probenpuffer pH 4,5 
1 M Kaliumdihydrogencitrat, 3 M NaCl 
Herstellung: 5,7 g K2Citrat; 4,4 g NaCl in 15 mL Wasser lösen, 
pH-Wert mit 6 M NaOH einstellen und auf 25 mL auffüllen, 
pH-Wert überprüfen 
4,5 
Probenpuffer pH 9,5 
1 M Glycin, 3 M NaCl, 107 mM Na2EDTA 
Herstellung: 3,75 g Glycin; 8,8 g NaCl; 1 g Na2EDTA; 1,05 g 
NaOH(s) in 40 ml Wasser lösen, pH-Wert mit 6 M NaOH 
einstellen und auf 50 mL auffüllen, pH-Wert überprüfen 
9,5 
Probenpuffer pH 10,5 
1 M Glycin, 3 M NaCl, 107 mM Na2EDTA 
Herstellung: 3,75 g Glycin; 8,8 g NaCl; 1 g Na2EDTA; 2,05 g 
NaOH(s) in 40 mL Wasser lösen, pH-Wert mit 6 M NaOH 
einstellen und auf 50 mL auffüllen, pH-Wert überprüfen 
10,5
3.3 Materialien 
Glasfaser-Spritzenvorsatzfilter, GF/C 1,2 µm, Whatman GmbH, Dassel 
Papierfaltenfilter, grade 288, Sartorius, Göttingen 
PD-10 Säule, Sephadex G-25, GE Healthcare, München 
Polypropylen Mikrozentrifugenröhrchen (1,5 mL), Eppendorf, Wesseling-Berzdorf 
Strata™-X SPE-Kartusche, 200 mg Sorbens, 6 mL, Phenomenex, Aschaffenburg 
Zeba™ Micro Entsalzungssäulen, Pierce, Thermo Scientific 
HPLC-Säulen 
Phen1 C18 Umkehrphase, 250 mm x 3 mm, 5 µm, SepServ, Berlin 
Purospher C18 Umkehrphase, 250 mm x 3 mm, 5 µm, VDS Optilab, Berlin 
Mikrotiterplatten 
Greiner Highbinding, F96, Kat. Nr. 655081, Greiner Bio-One, Frickenhausen 
Greiner UV-Star, F96, Kat. Nr. 655801, Greiner Bio-One 
Hirschmann Glasplatte, 96 Deep Wells, Kat. Nr. 9240196, Hirschmann Laborgeräte, 
Eberstadt 
Nunc Maxisorp, C96, Kat. Nr. 446612, Thermo Scientific 





Die Analyse mit LC-MS/MS wurde mit einem Agilent 1100 Flüssigkeitschromatographen 
(Agilent Technologies, Waldbronn) durchgeführt, bestehend aus Entgaser, binärer Pumpe, 
automatischem Probengeber und Säulenheizung, und einem daran gekoppelten 
Massenspektrometer API 4000 (AB Sciex, Darmstadt). Die Festphasenanreicherung wurde 
mit einer AutoTrace™ SPE Workstation (Dionex, Idstein) durchgeführt. Zur Bestimmung der 
Proteinmasse wurde das MALDI-TOF-Massenspektrometer Bruker Reflex III (Bruker-
Daltonik, Bremen) benutzt. Für den ELISA wurden der Schüttler Titramax 101 (Heidolph, 
Schwabach), das automatische 96-Kanal-Waschgerät ELx405 Select (BioTek Instruments, 
Bad Friedrichshall) sowie das Photometer Spectramax Plus384 (Molecular Devices, 
Ismaning) verwendet. Messungen des pH-Wertes wurden mit einer pH-Elektrode der Marke 
Inlab Expert Pro (Mettler Toledo, Gießen) durchgeführt. Das Einengen von Lösungen unter 
einem Stickstoffstrom passierte mit Hilfe des Evaporators SLS 02 (SLS-Labor, Bad 
Münstereifel). Die Durchmischung von Gemischen wurde mit dem Schwenkgerät 
Thermomixer Comfort (Eppendorf) erreicht. Für Zentrifugationen wurde die Mikrogefäß-
Kühlzentrifuge Eppendorf Centrifuge 5417 R (Eppendorf) verwendet. 
Folgende Pipetten wurden verwendet: 
Einkanal-Pipette: Eppendorf Research, Eppendorf Reference 
Mehrkanal-Pipette: Eppendorf Research pro 8-Kanal 
Multipette (“Repeater”): Eppendorf Multipette plus 
96-Kanal-Pipettierstation: Mettler-Toledo Liquidator96 
3.5 Herstellung der Enzymkonjugate 
Insgesamt sechs Enzym-Tracer wurden hergestellt. Der Tracer CBZ-HRP wurde durch 
direkte Kopplung von CBZ an HRP hergestellt. Daneben wurden fünf Tracer mit 
zwischengeschaltetem Triglycin-Spacer hergestellt (CBZ-Gly3-HRP 1-5). Die Synthese-
vorschriften der drei Tracer CBZ-Gly3-HRP 2-4 wurden zusammengefasst. 
3.5.1 CBZ-HRP 
14,5 mg (56,8 µmol) Dibenz[b,f]azepin-5-carbonylchlorid wurden in ein 1,5 mL 
Mikrozentrifugenröhrchen gegeben und in 95 µL Tetrahydrofuran (THF) gelöst. Von dieser 
Stammlösung wurden 10 µL in ein weiteres Mikrozentrifugenröhrchen gegeben und mit 
265 µL THF versetzt. 1,0 mg (0,023 µmol) HRP wurden in ein 2 mL Mikrozentrifugen-
röhrchen gegeben und in 100 µL Natriumhydrogencarbonat-Lösung (0,13 M NaHCO3 in 
Wasser) gelöst. Unter Rühren mit einem Magnetrührer wurden 90 µL der verdünnten 
Säurechlorid-Lösung zugegeben. Im Abstand von jeweils 5 Minuten wurden achtmal je 2 µL 
der Säurechlorid-Stammlösung zugesetzt. Nach Zugabe von 0,4 mL Wasser wurde der 
gebildete Niederschlag, der hauptsächlich aus Iminostilben bestand, bei 25000 g (1 Minute) 
abzentrifugiert. Der Überstand wurde mit einer Pipette abgenommen und in ein 1,5 mL 
Mikrozentrifugenröhrchen überführt. Nach Zugabe von 100 µL Wasser wurde 5 Minuten bei 
25000 g zentrifugiert, wobei sich eine geringe Menge Feststoff am Boden des Gefäßes 




röhrchen überführt. Nach Zugabe von weiteren 100 µL Wasser wurde erneut zentrifugiert, 
ohne dass sich ein erkennbarer Niederschlag bildete. Diese Lösung wurde per Gelfiltration 
über Sephadex G-25 gereinigt (s. Kapitel 3.5.4).  
3.5.2 CBZ-Gly3-HRP 1 
Synthese des Haptens CBZ-Triglycin 
10,7 mg (57 µmol) Triglycin wurden in 1 mL Dinatriumtetraborat-Puffer (0,1 M Na2B4O7, 
pH 9,3) gelöst. Mit 30 µL Natriumhydroxid-Lösung (6 M) wurde ein pH-Wert von ca. 9,5 
eingestellt. 1,4 mg (5,4 µmol) Dibenz[b,f]azepin-5-carbonylchlorid wurden in 550 µL THF 
gelöst. Ein Magnetrührstäbchen wurde in ein 1,5 mL Mikrozentrifugenröhrchen gegeben und 
400 µL der Triglycin-Lösung und 400 µL der Säurechlorid-Lösung wurden unter Rühren 
zugegeben. Die sofort entstandene leichte, weißliche Trübung verschwand nach Zugabe 
von 100 µL Boratpuffer. Nach zwei Stunden Rühren wurde eine kräftige, weißliche Trübung 
festgestellt. Nach weiteren zwei Stunden Rührens wurde der Niederschlag durch 
Zentrifugieren (5 Minuten bei 25000 g) gewonnen. Der Feststoff wurde zunächst durch 
Anblasen mit einem Stickstoffstrom, danach 48 Stunden im Exsikkator mit getrocknetem 
Kieselgel getrocknet. Ausbeute: 2,8 mg ungereinigtes Produkt (174 % theoretische 
Ausbeute bezogen auf das Säurechlorid, Reinheit nach LC-DAD-UV < 50 %). 
Synthese des NHS-Esters 
2,04 mg (5,0 µmol) des ungereinigten Haptens wurden in einem 1,5 mL 
Mikrozentrifugenröhrchen mit 200 µL THF (wasserfrei) versetzt. Die Suspension wurde 
gründlich durchmischt, danach 5 Minuten bei 25000 g zentrifugiert. Der Überstand wurde in 
ein Glasgefäß überführt. Ein Magnetrührer, 0,86 mg (7,5 µmol) N-Hydroxysuccinimid (NHS) 
und 1,13 mg (5,5 µmol) Dicyclohexylcarbodiimid (DCC) wurden zugegeben. Nach 18 h 
Reaktion unter Rühren wurde die Suspension in ein Mikrozentrifugenröhrchen (1,5 mL) 
überführt und 5 Minuten lang bei 25000 g zentrifugiert. Der Überstand von ca. 140 µL wurde 
gesammelt und teilweise für die nachfolgende Reaktion benutzt. 
Kopplung an Meerrettichperoxidase 
0,9 mg (0,02 µmol) HRP wurden in ein 1,5 mL Mikrozentrifugenröhrchen in 100 µL 
Natriumhydrogencarbonat-Puffer (0,13M NaHCO3, pH 8,5) gelöst. Unter Rühren mit einem 
Magnetrührer wurden fünfmal im Abstand von je 10 Minuten je 10 µL des NHS-Esters 
tropfenweise zugegeben. Die Reaktion wurde danach noch 2 Stunden weitergeführt. 
Danach wurde die Reaktionsmischung zentrifugiert (5 Minuten, 25000 g) und der Überstand 
auf eine Sephadex-Säule aufgetragen. Nach Reinigung wie in Kapitel 3.5.4 geschildert 
wurden etwa 1 mL Enzymkonjugat erhalten. 
3.5.3 CBZ-Gly3-HRP 2-4 
Diese drei Enzymkonjugate wurden in einem gemeinsamen Ansatz synthetisiert und 
gereinigt. Die Bildung des Haptens und die Aktivierung verliefen bei allen drei Tracern 




Kopplung an HRP. Die Herstellung der Zwischenstufe CBZ-Triglycin wurde gegenüber CBZ-
Gly³-HRP 1 abgeändert. 
Bildung des Haptens CBZ-Triglycin 
41 mg (0,22 mmol) Triglycin, 54 mg Natriumcarbonat und 84 mg Natriumhydrogencarbonat 
wurden in einem Rundkolben in 8,4 mL Wasser gelöst (pH-Wert 9,5). 168 mg (0,66 mmol) 
Dibenz[b,f]azepin-5-carbonylchlorid wurden in 11,2 mL THF (wasserfrei) gelöst und 
umgehend zur Triglycin-Lösung gegeben. Nach Vereinigung der Lösungen wurde mit einem 
Magnetrührer über Nacht bei Raumtemperatur gerührt. Das organische Lösungsmittel wurde 
mit einem Rotationsverdampfer entfernt, wobei sich viel Niederschlag abschied, der mittels 
LC-MS als überwiegend Iminostilben identifiziert wurde. Die wässrige Suspension wurde in 
ein Zentrifugengefäß überführt und bei 3000 min-1 5 Minuten lang zentrifugiert. Der 
Überstand wurde in ein Glasgefäß überführt und mit 0,2 mL Phosphorsäure (85 %) auf einen 
pH-Wert von ca. 2 eingestellt. Nach dreimaliger Extraktion mit je 7 mL Diethylether wurde 
die wässrige Phase im Rotationsverdampfer von den Resten an Diethylether befreit. Kurz 
nach der Evaporation fiel spontan weißer Niederschlag aus, der dreimal über einer Nutsche 
mit je 150 µL Salzsäure (0,01 M) gewaschen und hiernach im Exsikkator mit getrocknetem 
Kieselgel 48 Stunden lang getrocknet wurde. Die Ausbeute an N-(Dibenz[b,f]azepin-5-yl-
carbonyl)glycylglycylglycin (CBZ-Triglycin) betrug 17 mg (0,042 mmol; 19 % relativ zur 
eingesetzten Menge an Triglycin). Reinheit nach LC-DAD-UV betrug 99 % (s. Abbildung 61). 
Zur Charakterisierung von CBZ-Triglycin wurden das UV/VIS-Spektrum (s. Abbildung 11) 
und das Massenspektrum aufgenommen (Tabelle 9).  
Die extrahierte Etherphase wurde ebenfalls eingedampft und der sehr geringfügige 
Niederschlag wurde mittels LC-DAD-UV analysiert. Er bestand zu etwa gleichen Teilen aus 
CBZ-Gly3 und einer weiteren, unbekannten Substanz. 
Tabelle 9: Massenspektrometrische Analyse des gereinigten Haptens CBZ-Triglycin im Full Scan Modus (positive 
und negative Ionisierung) und Product Ion Scan Modus (positive Ionisierung, Kollisionsenergie 30 eV).  
Scanmodus Ionisierung m/z (relative Häufigkeit) 
Full Scan  Positiv 453 (11), 431 (100), 409 (11), 374 (14), 277 (50), 249 (31), 220 (91), 194 (89), 192 (73), 165 (23) 
Full Scan Negativ 407 (93), 258 (16), 236 (31), 214 (100), 192 (7), 170 (19) 
Product Ion Scan Positiv 277 (45), 249 (43), 220 (100),194 (18),192 (8) 
Bildung des NHS-Esters 
1,9 mg CBZ-Triglycin wurden in einem 1,5 mL Mikrozentrifugenröhrchen in 50 µL trockenem 
N,N-Dimehtylformamid (DMF) gelöst und mit einer kleinen Spatelspitze (ca. 1-2 mg) 
N,N‘-Disuccinimidylcarbonat versetzt. 0,95 mg NHS und 1,11 mg DCC wurden in jeweils 
20 µL DMF gelöst und nacheinander zugefügt. Nach Schütteln bei 700 min-1 (Eppendorf 
Thermomixer) bei Raumtemperatur bildete sich der NHS-Ester. Der gebildete Niederschlag 
wurde durch Zentrifugation bei 25000 g (5 Minuten) entfernt. Von den erhaltenen 90 µL 
Reaktionslösung wurden 36 µL für die nachfolgenden Reaktionen eingesetzt. Der Rest 
wurde portionsweise unter Stickstoffstrom getrocknet und bis zur Synthese von CBZ-Gly3-




Kopplung an Meerrettichperoxidase 
Drei Ansätze von je 1,0 mg (23 nmol) HRP wurden in je 100 µL Natriumhydrogencarbonat-
Lösung (0,13 M, pH 8.1) in einem 1.5 mL Mikrozentrifugenröhrchen gelöst. Die drei Ansätze 
wurden mit 1 µL, 5 µL bzw. 30 µL an NHS-Ester versetzt und eine Stunde lang bei 700 min-1 
geschüttelt. Für den zweiten und dritten Ansatz wurde diese Menge in fünf Portionen 
unterteilt, die in einem Abstand von je 10 Minuten tröpfchenweise hinzugegeben wurde 
(s. Tabelle 10). Nach einer weiteren Stunde Schüttelns wurde die Lösung wie in 
Kapitel 3.5.4 beschrieben gereinigt.  
Tabelle 10: Herstellung der Tracer CBZ-Gly3-HRP 2-4. 
Tracerbezeichnung Zugegebene Menge an 
NHS-Ester 
Molarer Überschuss1 an NHS-
Ester bezogen auf HRP 
CBZ-Gly3-HRP 2 1 µl 2,2 
CBZ-Gly3-HRP 3 5 µL (5  1 µL) 12 
CBZ-Gly3-HRP 4 30 µL (5  6 µL) 71 
1 Berechnung unter der Annahme einer 100%igen Ausbeute bei der Bildungsreaktion. 
3.5.4 CBZ-Gly3-HRP 5 
4,5 mg (11 µmol) CBZ-Triglycin wurden in einem 1,5 mL Mikrozentrifugenröhrchen in 
50 µL DMF (wasserfrei) gelöst. Eine kleine Spatelspitze (ca. 1 mg) DSC wurde hinzugefügt. 
3,0 mg DCC (14 µmol) wurden in 24 µL DMF gelöst und hinzugefügt. 2,3 mg (20 µmol) NHS 
wurden in 18 µL DMF gelöst und hinzugefügt. Die Reaktion wurde über Nacht bei 
Raumtemperatur im Thermoblock geschüttelt (700 min-1). Der gebildete hellgraue 
Niederschlag wurde durch Zentrifugation (5 Minuten, 25000 g) entfernt. Der gesamte 
Überstand von ca. 80 µL wurde für die nachfolgende Reaktion verwendet. 
11 mg (0,28 µmol) HRP wurde in einem Mikrozentrifugenröhrchen in 600 µL Natrium-
hydrogencarbonat-Lösung (0,13 M NaHCO3, pH 8,6) gelöst. Die NHS-Ester-Lösung wurde 
mit ca. 1,5 µmol getrocknetem NHS-Ester versetzt, der bei der Herstellung der Tracer CBZ-
Gly3-HRP 2-4 nicht benötigt und aufbewahrt wurde. Der NHS-Ester lag somit gegenüber der 
HRP in etwa 45-fachem molaren Überschuss vor. 20 µL dieser Lösung wurden unter 
Schütteln im Thermoblock (Raumtemperatur) zur Peroxidase gegeben. Im Abstand von je 
10 Minuten wurden drei weitere Portionen von je 20 µL NHS-Ester zugegeben. Nach 
weiteren zwei Stunden Schüttelns wurde die trübe Reaktionslösung zentrifugiert (5 Minuten 
bei 25000 g) und der Überstand abgenommen. Nach erneutem Zentrifugieren wurde die nun 
klare Lösung per Gelfiltration gereinigt (Kapitel 3.5.4).  
Dieses Konjugat trug intern die Bezeichnung PAZ- CBZ-T-01. 
3.5.5 Gelfiltrationschromatographische Reinigung der Enzymkonjugate 
Eine PD-10-Säule, gefüllt mit Sephadex G25, wurde mit 100 mL Puffer 
(1 mM Natriumphosphat, 15 mM Natriumchlorid, pH 7,6) konditioniert. Die vorher 
zentrifugierte Probe (25000 g, 5 Minuten) wurde tröpfchenweise gleichmäßig auf die Fritte 




Einsickern der Proteinlösung zu erreichen. 5 mL Puffer wurden auf die Kartusche gegeben, 
das Eluat wurde in einer Mikrotiterplatte (Nunc, unbehandelt) gesammelt, wobei je drei 
Tropfen in einer Kavität gesammelt wurden. Die Platte wurde im Photometer bei einer 
Wellenlänge von 405 nm, dem Absorptionsmaximum der Peroxidase, gemessen. Die 
Fraktionen mit einer optischen Dichte größer als 0,1 wurden gesammelt und vereinigt 
(s. Abbildung 10). 
Für die Langzeitlagerung wurde die Lösung im Volumenverhältnis von 1:1 mit der 
Stabilisierungslösung Guardian versetzt und bei 4°C gelagert.  














Abbildung 10: Optische Dichte (405 nm) der Fraktionen nach gelchromatographischer Fraktionierung des Tracers 
CBZ-Gly3-HRP 1. Die Fraktionen mit einer OD oberhalb von 0,1 (rot markiert) wurden gesammelt und vereinigt. 
3.5.6 Charakterisierung der Enzymkonjugate 
MALDI-TOF-MS 
Die Durchführung der Analyse ist an anderer Stelle detailliert beschrieben worden [280]. Um 
das Signal-Rausch-Verhältnis zu verbessern, wurden von jedem Protein 5-13 Spektren 
aufgenommen. Zusammen mit den Enzymkonjugaten wurde auch die Masse des 
ungekoppelten Enzyms gemessen. Mit Hilfe eines Least-Square-Algorithmus wurde 
zwischen m/z 40.000 und 50.000 eine Lorentz-Funktion an die summierten Spektren 
angepasst. Das Zentrum der Lorentz-Funktion ergab näherungsweise die mittlere Masse 
des Proteins. Die Kopplungsdichte wurde als Quotient aus der Differenz beider Massen und 
der Molekülmasse des anzukoppelnden Restes berechnet. 
UV/VIS-Spektroskopie 
Vor der Bestimmung der Kopplungsdichte wurde die Konzentration des Enzymkonjugats 
bestimmt (siehe unten) und eine Lösung ungekoppelter Peroxidase sowie eine Lösung mit 
Hapten gleicher molaren Konzentrationen hergestellt. Je 200 µL des ungekoppelten 
Enzyms, des Konjugats und des Haptens wurden auf eine UV-Star Mikrotiterplatte 
aufgetragen. Das Spektrum im Wellenlängenbereich von 200 bis 700 nm wurde mit einem 




Die Angleichung der molaren Konzentrationen von Enzymkonjugat und ungekoppelter 
Peroxidase gelang dabei nicht immer perfekt, so dass die gemessenen Soret-Banden beider 
Proteine nicht deckungsgleich waren. Wenn nötig, wurde daher das Spektrum des 
Konjugats an das Spektrum des ungekoppelten Enzyms angeglichen. Hierzu wurden alle 
Absorptionswerte des Konjugats mit dem Verhältnis der Absorption von ungekoppeltem 
Enzym und Konjugat bei λ = 405 nm multipliziert. Anschließend wurde die Differenz aus der 
Absorption von Konjugat und der Absorption des ungekoppelten Enzyms bei λ = 285 nm 
gebildet. Die Kopplungsdichte wurde errechnet als Quotient aus dieser Differenz und der 
Absorption des Haptens bei λ = 285 nm. Abbildung 11 veranschaulicht das Vorgehen 
graphisch. 
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Abbildung 11: Bestimmung der Kopplungsdichte anhand des UV/VIS-Spektrums; oben: Die Spektren von HRP 
und dem Hapten CBZ-Gly3 wurden bei exakt gleicher molarer Konzentration gemessen. Die Spektren der 
Enzymkonjugate wurden bei ähnlicher molarer Konzentration gemessen und bei λ = 405 nm an das HRP-
Spektrum angeglichen; unten: Die Differenz aus dem Spektrum von Konjugat und ungekoppeltem Enzym wurde 
gebildet und in Relation zum Spektrum des Haptens gesetzt. 
Unterhalb von 300 nm zeigt Peroxidase das für Proteine charakteristische Absorptions-
verhalten (s. Abbildung 22a). Hier befindet sich der Absorptionsbereich der Aminosäuren, 
wobei die Absorption zwischen 240 und 280 nm von aromatischen Aminosäuren verursacht 




(Soret-Bande), 498 nm und 640 nm auf mit Extinktionskoeffizienten von 102; 11,25 bzw. 
3,23 mM-1 cm-1 [281, 282]. Da die meisten anderen Proteine bei 403 nm keine nennenswerte 
Absorption zeigen, kann der Grad der Verunreinigungen mit Proteinen durch das Verhältnis 
aus den Absorptionswerten bei 403 nm und 280 nm (Reinheitszahl) herangezogen werden 
[283]. Werte zwischen 3,0 und 3,4 gelten als optimal (gemessen: 3,3). 
Konzentrationsbestimmung des Konjugats 
Zur Bestimmung der Konzentration der Peroxidase wurden fünf Peroxidase-Lösungen 
verschiedener Konzentrationen sowie die zu messenden Proben auf eine UV-Star 
Mikrotiterplatte aufgetragen. Die optische Dichte wurde mit einem Photometer (SpectraMax 
Plus384) bei einer Wellenlänge von 405 nm gemessen. Mit den Lösungen bekannter 
Peroxidase-Konzentration wurde eine Kalibrierkurve erstellt, die zur Bestimmung der 
Konzentration der unbekannten Lösungen verwendet wurde. 
Die erhaltenen Konzentrationen stimmten dabei näherungsweise mit denjenigen Werten 
überein, die sich nach der Messung der Absorption bei 403 nm mit Hilfe des aus der 
Literatur bekannten molaren Absorptionskoeffizienten von 102 cm-1 mM-1 errechneten. Die 
leichten Abweichungen zwischen diesen beiden Verfahren dürften zum einen auf 
herstellungsbedingte Variationen im Absorptionsspektrum dieses Naturstoffs, zum anderen 
auf Messunsicherheiten zurückzuführen sein. 
3.6 Immunchemische Methoden 
3.6.1 Durchführung des ELISAs 
In der vorliegenden Arbeit wurden zwei verschiedene ELISA-Methoden für die 
Quantifizierung von CBZ benutzt. Die beiden Methoden, im Folgenden mit A und B 
bezeichnet, unterschieden sich im Wesentlichen durch die Zusammensetzung des 
Probenpuffers und die eingesetzten Volumina. Von Methode B leitete sich der Dual-Analyt-
ELISA ab, der mit demselben Antikörper die gleichzeitige Bestimmung von CBZ und 
Cetirizin erlaubte (s. Kapitel 4.5.2). 
CBZ-ELISA - Methode A  
Der gesamte ELISA wurde bei Raumtemperatur durchgeführt. Eine transparente, 
hochbindende Mikrotiterplatte wurde mit sekundärem Antikörper (Acris R1612P; 1 mg/L; 
200 µL pro Kavität) beschichtet und mit Parafilm versiegelt. Nach Schwenken über Nacht 
auf einem Orbitalschüttler (Titramax 101) bei 750 min-1 wurden die Kavitäten der Platte 
dreimal mit einem automatischen Waschgerät mit PBS-T gewaschen. Nach Ausklopfen der 
Platte wurden pro Kavität 200 µL des primären Antikörpers (BIODESIGN G31234M; 
8,6 µg/L) aufgetragen und eine Stunde lang geschwenkt. Nach erneutem Waschen und 
Ausklopfen wurden pro Kavität 25 µL des Probenpuffers aufgetragen, danach je 175 µL der 
Kalibrierlösungen und der Proben sowie 50 µL Enzymkonjugatlösung (118 pmol/L in PBS). 
Nach 30 Minuten Schwenken wurde die Platte erneut gewaschen und trockengeklopft. Pro 
Kavität wurden 200 µL Substratlösung aufgetragen und 30 Minuten lang inkubiert. Die 




(41 mM TMB, 8 mM Tetrabutylammoniumborhydrid in N,N-Dimethylacetamid) hergestellt. 
Hierzu wurden 540 µL der Stammlösung in 21,5 mL Substratpuffer verdünnt. Die 
Farbentwicklung wurde durch Zugabe von 100 µL 1M Schwefelsäure beendet. Die optische 
Dichte wurde mit einem Photometer (SpectraMax Plus384) bei der Wellenlänge 450 nm 
gemessen. Außerdem wurde die optische Dichte bei der Referenzwellenlänge 650 nm 
gemessen.  
CBZ-ELISA - Methode B 
Die Beschichtung der Platten entsprach dem Vorgehen wie bei Methode A. Nach dem 
Waschschritt wurden 150 µL der Kalibrierlösung bzw. der Proben zugegeben. Danach 
wurden 50 µL des Enzymkonjugats in Probenpuffer (118 pmol/L; pH 10,5) zugegeben. Nach 
30 Minuten Inkubation wurden die Kavitäten gewaschen und wie bei Methode A mit Substrat 
gefüllt. Nach Zugabe von Schwefelsäure wurde die photometrische Messung wie bei 
Methode A durchgeführt. 
Cetirizin-ELISA 
Die Bestimmung der Konzentration von Cetirizin wurde mit zwei ELISA-Messungen bei den 
pH-Werten 4,5 und 10,5 (Methode B) erreicht. Die Messung bei pH 4,5 erfolgte wie bei 
Methode B, aber mit einem anderen Probenpuffer. Aus den beiden gemessenen 
Äquivalentkonzentrationen cELISA  und den Kreuzreaktivitäten CR wurden die Konzen-
trationen von CBZ (cCBZ) und Cetirizin (cେୣ୲୧୰୧୸୧୬) über die Lösung des folgenden linearen 
Gleichungssystems berechnet: 
 cELISA pH4,5= cCBZ ൅ CRpH4,5 ∙ cେୣ୲୧୰୧୸୧୬ (10)
 cELISA pH10,5= cCBZ ൅ CRpH10,5 ∙ cେୣ୲୧୰୧୸୧୬ (11)
Hieraus folgte für die Konzentration von Cetirizin:  
  cେୣ୲୧୰୧୸୧୬= 
cELISA pH4,5 െ cELISA pH10,5
CRpH4,5 െ CRpH10,5  (12)
Die Bestimmung der Kreuzreaktivität wurde mit einem verkürzten Verfahren durchgeführt 
(s. Kapitel 2.4.3). Bei pH 4,5 wurden zusätzlich zu den CBZ-haltigen Kalibrierlösungen vier 
Lösungen mit einer Cetirizin-Konzentration von 30, 100, 300 und 1000 ng/L aufgetragen, bei 
pH 10,5 betrug die Cetirizin-Konzentration dieser Lösungen 300, 1000, 3000 und 
10000 ng/L. Zu diesen Lösungen wurden mit Hilfe der CBZ-Kalibrierkurve die CBZ-
Äquivalentkonzentrationen berechnet. Aus der erhaltenen Konzentration und der 
eingesetzten Cetirizin-Konzentration wurde der Quotient gebildet. Die Kreuzreaktivität wurde 
als Mittelwert der für die vier Lösungen erhaltenen Quotienten errechnet. 
Die Messunsicherheit ߪ  der Cetirizin-Bestimmung lässt sich aus den Fehlerbeiträgen bei 
pH 4,5 (σELISA pH4,5) und bei pH 10,5 (σELISA pH10,5) näherungsweise berechnen. Nach der 




 σ = σELISA pH4,5 ൅ σELISA pH10,5
CRpH4,5 െ CRpH10,5  (13)
Koffein-ELISA 
Zahlreiche in dieser Arbeit untersuchte Wasserproben wurden zusätzlich mit einem von 
Carvalho entwickelten ELISA [126] auf ihren Koffein-Gehalt untersucht. Diese Ergebnisse 
sind der Vollständigkeit halber in den Tabellen im Anhang vermerkt, ohne dass sie in dieser 
Arbeit diskutiert werden. 
3.6.2 Kalibrierung und Auswertung des ELISAs 
Die Kalibrierlösungen wurden hergestellt, indem aus einer methanolischen CBZ-
Stammlösung (c = 1 g/L) verdünnte Kalibrierlösungen hergestellt wurden. In der Regel 
wurden 8 Kalibrierlösungen in Dreifachbestimmung gemessen. Sechs der Konzentrationen 
wurden in näherungsweise logarithmischen Intervallen um den Testmittelpunkt herum 
angeordnet: 0,01; 0,03; 0,10; 0,30; 1,0; 3,0 µg/L. Für eine bessere Konvergenz der Kalibrier-
kurve sind zwei Ankerkonzentrationen (0 und 1000 µg/L) sinnvoll. Diese Ankerpunkte sind 
für eine zuverlässige Bestimmung der Funktionsparameter in der 4-Parameter-Formel 
(s. Kapitel 2.4.2) notwendig und wurden deshalb vor allem während der Methoden-
optimierung benutzt. Für die Quantifizierung von Wasserproben sind diese Anker-
konzentrationen nicht nötig und wurden daher in vielen Fällen durch Kalibrierlösungen im 
Quantifizierungsbereich ersetzt. 
Vor der Auswertung des ELISAs wurden die gemessenen Extinktionswerte bei der 
Wellenläge 450 nm um den Betrag der Extinktion bei der Referenzwellenlänge 650 nm 
verringert. Dies verringert in grober Näherung Störungen der Messung durch Staub, Kratzer 
auf der Plattenoberfläche und ähnliche Einflüsse. 
Mit Hilfe der Software Softmax Pro 5.3 wurde die 4-Parameter-Funktion an die gemittelten 
Messwerte angepasst. Die Regressionsanalyse wurde mit Hilfe eines gewichteten Least-
Square-Algorithmus durchgeführt. Als Wichtungsfaktor wurde der Kehrwert des Quadrates 
der Standardabweichung des jeweiligen Datenpunktes benutzt. [277]. Diese Wichtung wurde 
in Ausnahmefällen nicht verwendet, wenn weniger als drei Replikate pro Kalibrierlösung 
verwendet wurden. 
3.6.3 Pipettierschema 
Die Reihenfolge des Pipettierens und die Verteilung der Proben können einen Einfluss auf 
die Genauigkeit des Analysenergebnisses haben. In der vorliegenden Arbeit wurden im 





Die Beschichtung der Platte mit den beiden 
Antikörperlösungen wurde mit einer Multipette 
durchgeführt. Dabei wurden die zwölf Spalten der 
Mikrotiterplatte nacheinander von links nach rechts 
befüllt (s. Abbildung 12Abbildung 12). Je 700 µL der 
Kalibrierlösungen und der zu untersuchenden 
Proben wurden in einem vorbereitenden Schritt 
zunächst in eine DeepWell-Platte aus Glas pipettiert. 
Danach wurden hieraus mit einer 8-Kanal-Pipette je 
drei Replikate a 200 µL in die ELISA-Platte 
übertragen (s. Abbildung 13). Dabei wurden die 
Lösungen verschachtelt angeordnet, um eine 
Verteilung über die Plattenbreite zu erreichen 
(s. Abbildung 14). Alle anschließenden Arbeits-
schritte (Tracerzugabe, Substratzugabe, Stoppen 
der Farbreaktion) wurden analog zur Antikörper-
beschichtung mit einer Multipette ausgeführt.  
 
Abbildung 12: Reihenfolge, in der die 
Kavitäten beim Pipettieren von Antikörper, 
Tracerlösung, Substrat und Stopplösung 
befüllt wurden. Mit einer Multipette wurde 
beginnend bei A1 zunächst die gesamte 
Spalte befüllt und sodann mit der 
benachbarten Spalte fortgefahren. 
 
Abbildung 13: Je 700 µL der Proben und Kalibrierlösungen wurden zunächst in eine DeepWell-Platte vor-
pipettiert. Mit Hilfe einer 8-Kanal-Pipette wurden je drei Replikate à 200 µL aus den vorpipettierten Spalten in die 
vorbereitete ELISA-Platte übertragen. Die drei Replikate wurden dabei gleichmäßig über die Plattenbreite verteilt. 
Pipettierschema B 
Die Beschichtung mit sekundärem und primärem Antikörper wurde mit der Liquidator96-
Pipettierstation durchgeführt. Mit dieser Pipettierstation wurden die meisten ELISA-
Arbeitsschritte durchgeführt. Der Tracer wurde wegen des geringen Arbeitsvolumens wie bei 




8-Kanal-Pipette (s. Abbildung 13) pipettiert. Diese Schritte wurden nicht mit dem 
Liquidator96 durchgeführt, da dies das Vorlegen von erheblich mehr Tracer-Lösung bzw. 
einen deutlich höheren Arbeitsaufwand erfordert hätte. 
 
 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 
A 1 K1 9 17 8 K8 16 24 1 K1 9 17 
B 2 K2 10 18 7 K7 15 23 2 K2 10 18 
C 3 K3 11 19 6 K6 14 22 3 K3 11 19 
D 4 K4 12 20 5 K5 13 21 4 K4 12 20 
E 5 K5 13 21 4 K4 12 20 5 K5 13 21 
F 6 K6 14 22 3 K3 11 19 6 K6 14 22 
G 7 K7 15 23 2 K2 10 18 7 K7 15 23 
H 8 K8 16 24 1 K1 9 17 8 K8 16 24 
Abbildung 14: Verteilung der Proben 1-24 und der Kalibrierlösungen K1-K8 auf einer 96-well-Mikrotiterplatte. 
Diese Verteilung ist geeignet, bei einer Plattendrift die Richtigkeit zu erhöhen. Aus 32 vorpipettierten Wells einer 
Reservoir-Platte lassen sich die Lösungen mit einer 8-Kanal-Pipette schnell und mit geringer Fehlerquote auf die 
ELISA-Platte übertragen.  
3.6.4 Bestimmung der Nachweisgrenze und der Bestimmungsgrenze 
Als Nachweisgrenze (LOD) und als Bestimmungsgrenze (LOQ) wurden diejenigen 
Konzentrationen bestimmt, die gerade noch mit einer relativen Standardabweichung von 
30 % bzw. 10 % bestimmt werden konnten. Hierzu wurde zunächst zu jedem Punkt der 
Kalibrierkurve gemäß Formel (5) die relative Standardabweichung der Konzentration ∆ݔ 
berechnet. Um das Präzisionsprofil zu erhalten, wurde für die erhaltenen Punkte mit 
folgender Funktion eine Regressionsanalyse durchgeführt: 
 ݌ሺݔሻ ൌ ݀ ∗ ݔ ൅ ݁ ൅ ݃ݔ (14)
Folgender Term wurde dabei mit Hilfe des Moduls Solver in Microsoft Excel minimiert: 
 
෍ቌ ∆ݔ െ ݌ሺݔሻଵ





Der Vorgang ähnelt der Methode der „kleinsten Quadrate“ (least squares). Der Nenner im 
obigen Term wurde eingeführt, um jedem der n Datenpunkte in etwa dieselbe Wichtung 
zukommen zu lassen, unabhängig von der Höhe der OD. 
Als Nachweisgrenze und Bestimmungsgrenze wurden die x-Werte berechnet, für die für p(x) 





Die relative Empfindlichkeit (Kreuzreaktivität) des ELISAs gegenüber anderen Verbindungen 
wurde bestimmt, indem verschiedene Konzentrationen der entsprechenden Substanz im 
ELISA gemessen wurden. Für die Berechnung der dimensionslosen Kreuzreaktivität CR 
nach Formel (8) ist zunächst eine Kalibrierung der Messpunkte mit der 4-Parameter-Formel 
nötig, um die Testmittelpunkte von CBZ und des Kreuzreaktanden zu bestimmen. Die 
Kreuzreaktivität ergibt sich dann als: 
 ܥܴ ൌ ܥ஼஻௓ܥௌ௨௕௦௧௔௡௭ (16)
CCBZ und CSubstanz stehen für die Testmittelpunkte (Wendepunkte) der Kalibrierkurven, die mit 
Lösungen von CBZ bzw. der zu testenden Substanz erstellt wurden. 
Es ist zwischen molaren und massenbezogenen (spezifischen) Kreuzreaktivitäten zu 
unterscheiden, die aus der molaren Konzentration bzw. der Massenkonzentration berechnet 
wurden.  
Um die Kreuzreaktivität von Cetirizin im Dual-Analyt-ELISA zu ermitteln, wurde eine andere 
Bestimmungsmethode benutzt (s. Kapitel 3.6.1). Da hierfür bereits vor der Messung die 
ungefähre Höhe der Kreuzreaktivität bekannt sein muss, wurde diese alternative 
Bestimmungsmethode nur im Dual-Analyt-ELISA eingesetzt.  
Reinheit der Chemikalien 
Bei der Bestimmung der Kreuzreaktivität wurde große Sorgfalt darauf verwendet, dass die 
getesteten Substanzen keine Spuren von CBZ enthielten. Hierzu wurde mit Hilfe von HPLC-
MS/MS der Gehalt von CBZ in DiH-CBZ, DiOH-CBZ, 10-OH-CBZ, 2-OH-CBZ, 3-OH-CBZ, 
EP-CBZ, Ox-CBZ sowie in Opipramol, Amitriptylin, Doxepin und Protriptylin bestimmt. 
Weitere Substanzen wurden nicht überprüft, da nur in den genannten Stoffen eine 
Verunreinigung mit CBZ als wahrscheinlich erschien. DiH-CBZ, EP-CBZ und OX-CBZ 
enthielten ca. 10 %, 0,8 % bzw. 0,5 % CBZ, alle übrigen Gebinde weniger als 0,01 % CBZ. 
DiH-CBZ wurde daher per HPLC gereinigt [280], auf die Reinigung von EP-CBZ und 
Ox-CBZ wurde aus Zeitgründen verzichtet.  
Alle übrigen Reagenzien wurden benutzt wie vom Hersteller erhalten. 
3.6.6 Plattenkonservierung 
Die Konservierungslösung wurde hergestellt, indem 0,11 g BSA, 0,11 g Polyvinylalkohol und 
0,11 g Trehalose-Dihydrat in insgesamt 22 mL PBS unter Rühren über Nacht gelöst wurden. 
Nichtgelöste Bestandteile wurden durch Filtrieren mit einem Faltenfilter entfernt. Die zu 
konservierende Platte wurde zunächst analog wie in Kapitel 3.6.1 beschrieben beschichtet. 
Nach der Inkubation von sekundärem und primärem Antikörper wurde die Platte mit PBS-T 
gewaschen und ausgeklopft. Je 200 µL der Konservierungslösung wurden pro Kavität auf 
die Platte aufgetragen. Nach einer Stunde Schwenkens bei 750 min-1 wurde die Platte ohne 




Danach wurde die Platte mit Parafilm versiegelt und in einer verschließbaren, 
luftundurchlässigen Plastikdose bei 4°C gelagert. Zum Schutz vor Feuchtigkeit wurde eine 
kleine Menge getrocknetes Kieselgel (ca. 20 g) in einen Teefilter gefüllt und in die Dose 
gelegt. Diese Platten konnten mindestens drei Monate lang ohne weitere Vorbereitungen für 
den ELISA genutzt werden (s. Kapitel 4.3.8). 
3.6.7 LC-ELISA 
Die Durchführung des LC-ELISA ist detailliert an anderer Stelle veröffentlicht worden [285]. 
3.7 Referenzanalytik 
Für die Quantifizierung der organischen Spurenstoffe in Gewässern wurden im Laufe der 
Arbeit zwei verschiedene Methoden benutzt. Um den CBZ-ELISA zu validieren, wurde 
zunächst eine relativ einfache Methode entwickelt. Diese Methode war für die Bestimmung 
von CBZ in Oberflächengewässern vorgesehen und diente der Verifizierung der ELISA-
Ergebnisse. Details hierzu wurden gesondert veröffentlicht [280].  
Hiernach wurde eine weitere Methode entwickelt, die neben CBZ auch die Quantifizierung 
von Metaboliten und Cetirizin ermöglichte. Diese Methode wird im Folgenden beschrieben. 
3.7.1 Festphasenanreicherung (SPE) 
Für die Gewässeruntersuchungen wurden die Proben mit Festphasenanreicherung 
gereinigt. Diese Methode wurde adaptiert von Lacey et al. [222]. Wenn nicht anders 
erwähnt, wurde hierbei ein Anreicherungsfaktor von 20 benutzt. Die Proben wurden mit 
einem Faltenfilter (Sartorius Grade 288) filtriert. In einem Probenvolumen von 50 mL wurde 
eine Endkonzentration von je 0,5 µg/L der internen Standards 13C,15N-CBZ und Cetirizin-d8 
eingestellt. Hierzu wurde eine wässrige Stammlösung (ca. 0,5 mg/L) des internen Standards 
benutzt.  
Die Festphasenanreicherung wurde mit 6 mL Strata-X Kartuschen (200 mg Sorbens) in 
einer 6-Kanal-Workstation (AutoTrace, Dionex) durchgeführt. Vor der Anreicherung wurden 
die Kartuschen mit 10 mL Methanol und anschließend mit 10 mL Wasser gespült. Nach dem 
Beladen mit 20 mL Probe wurden die Säulen 30 Minuten lang mit Stickstoff getrocknet. Nach 
der Elution mit 10 mL Methanol wurden die Eluate unter einem Stickstoffstrom eingedampft 
(SLS 02 Evaporator) und anschließend mit 1 mL 30:70 Methanol:Wasser (v:v) rekonstituiert.  
Vor der Injektion in den Flüssigchromatographen wurden die Proben mit einer Polyethylen-
Spritze aufgezogen und durch einen Spritzenvorsatzfilter (Glasfaser; 1,3 µm; Whatman) 
filtriert.  
3.7.2 LC-MS/MS  
Für die chromatographische Trennung wurde eine Phen1 RP-C18 (250  3 mm; 5 µm) 
Säule mit Vorsäule (Phen 1; 10  3 mm) benutzt. Die Säule wurde mit einem Säulenofen auf 




Gradient bestehend aus Wasser und Methanol wurde benutzt: Der Methanolanteil wurde für 
5 Minuten bei 50 % gehalten, danach innerhalb von 13 Minuten auf 95 % gesteigert und 
10 Minuten beibehalten. Danach wurden innerhalb einer Minute die Anfangsbedingungen 
hergestellt und bis zur Injektion der nächsten Probe 10 Minuten lang gehalten. Der 
Vorsäulendruck vor Injektion der Probe betrug ca. 190 bar.  
Das Massenspektrometer wurde im Multiple Reaction Monitoring (MRM) Modus betrieben. 
Für jeden Analyten wurden zwei Übergänge analysiert: Der erste Übergang diente der 
Quantifizierung (Quantifier), der zweite Übergang dem Nachweis der Identität (Qualifier). 
Dies entspricht den Erfordernissen der EU-Direktive 2002/657/EG [286]. Die benutzten 
Geräteparameter sind in Tabelle 11 zusammengefasst.  
Tabelle 11: MS/MS Parameter für die Quantifizierung verschiedener Analyten in Gewässern; weitere Parameter: 
Collision gas: 41 kPa; curtain gas: 172 kPa; ion source gas #1: 345 kPa; ion source gas #2: 414 kPa; source 
temperature: 400°C; entrance potential: 10 V; declustering potential: 60 V; ion spray voltage: 4,5 kV; dwell time: 




MRM1 (Quantifier) MRM2 (Qualifier) LOQ 
[µg/L] Übergang CE [eV] Übergang CE [eV] 
DiOH-CBZ 7,5 253→180 35 271→253 18 0,20 
2-OH-CBZ 8,6 253→210 28 253→208 31 0,05 
10-OH-CBZ 8,7 237→194 18 255→237 25 0,13 
EP-CBZ 9,5 253→180 35 253→236 22 0,03 
3-OH-CBZ 10,5 253→210 28 253→208 31 0,05 
Ox-CBZ 11,5 253→236 22 253→208 31 0,14 
13C,15N-CBZ 15,2 239→192 30 - -  
CBZ 15,2 237→194 25 237→179 50 0,03 
Cetirizin-d8 18,2 397→201 28 - -  
Cetirizin 18,2 389→201 28 389→166 60 0,06 
RT: Retentionszeit; CE: collision energy 
 
Die Auswertung wurde mit Hilfe der Software Analyst 1.4.2 durchgeführt, die eine 
automatische Integration der Peakfläche erlaubte. Für die Quantifizierung von Cetirizin 
wurde der interne Standard Cetirizin-d8 benutzt, für alle übrigen Analyten 13C,15N-CBZ. 
Hierbei wurden bei der Herstellung der Proben entstandene Konzentrationsunterschiede und 
Verdünnungseffekte berücksichtigt. Die Chromatogramme der Kalibrierlösungen sind in 
Abbildung 15 abgebildet. 
Die Nachweisgrenze (LOD) und Bestimmungsgrenze (LOQ) wurden mit Hilfe von Kalibrier-
lösungen in Reinstwasser bestimmt. Als LOD und LOQ wurden näherungsweise die Analyt-
konzentrationen bestimmt, bei der das Signal-Rausch-Verhältnis einen Wert von 3 bzw. 10 
annahm. Diese Bestimmung wurde mit Hilfe der Software Analyst 1.4.2 durchgeführt. 
Zur Validierung der Methode wurden die Wiederfindungsraten in verschiedenen Matrizes 
gemessen. Die Wiederfindungsrate ist das Verhältnis der Menge des Analyten, mit der die 
Probe vor der Probenvorbereitung dotiert wurde, und der Menge dieses Analyten, die als 
Messergebnis gefunden wurde. Als absolute Wiederfindungsrate wird in dieser Arbeit die 




Als relative Wiederfindungsrate wird die Wiederfindungsrate relativ zur (absoluten) 
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Abbildung 15: Chromatogramme zu allen untersuchten MRM-Spuren; fett gedruckt der jeweilige Peak der links 




3.8 Untersuchungen von Gewässerproben 
3.8.1 Probennahme  
Die Probennahme geschah unter Einhaltung der DIN-Norm 38402 (A15). Die Wasserproben 
wurden in der Regel mit Hilfe einer Teleskopstange mit angebrachtem Schöpfbecher 
entnommen (Länge des Auslegers: 4 m), teilweise kam auch eine Schnur mit angebrachtem 
Becher zum Einsatz. Die Probe wurde in größtmöglicher Entfernung vom Ufer von der 
Oberfläche entnommen. Dies geschah je nach Beschaffenheit der Probennahmestelle am 
Ufer, an einer Brücke, an einem Bootsanleger oder ähnlichem. Einige Proben wurden von 
einem Boot aus genommen. Der Schöpfbecher und die Probengefäße — braune 
Glasflaschen — wurden dabei vor der Probennahme mehrmals mit der Probe gespült. Das 
entnommene Volumen variierte zwischen 15 mL und 4 L.  
Darüber hinaus wurden von den Berliner Wasserbetrieben Abwasserproben (je 1 L) aus 
sechs Berliner Klärwerken zur Verfügung gestellt. Mit Hilfe eines automatischen Proben-
sammlers wurden 24-Stunden-Mischproben aus dem ungeklärten Zulauf und dem Ablauf 
nach der letzten Klärstufe gesammelt. Die Sammlung dieser Proben geschah proportional 
zur Flussrate im Klärwerk, von 0 Uhr bis 24 Uhr des entsprechenden Tages. Außerdem 
wurden auf dieselbe Weise an zwei Tagen je zwölf 2-Stunden-Mischproben aus dem 
Klärwerk Waßmannsdorf gesammelt. 
Alle Proben wurden bis zur Analyse in braunen Gefäßen bei 4°C gelagert. Die Analyse mit 
LC-MS/MS fand innerhalb von sieben Tagen nach Probennahme statt. Für die Messung mit 
dem ELISA wurden Proben bis zur Messung bis zu 12 Tage lang gelagert. Die Beständigkeit 
von CBZ über diesen Zeitraum ist in verschiedenen Studien belegt worden. Vanderford et al. 
untersuchten den Einfluss verschiedener Lagerungsbedingungen auf die Stabilität von 
21 Spurenstoffen [287]. CBZ war dabei sowohl bei 4°C als auch bei Raumtemperatur 
unabhängig vom Gefäßmaterial und von chemischen Stabilisatoren über den gesamten 
untersuchten Zeitraum von 28 Tagen stabil (<15 % Verlust). Dieser gegenüber der 
ungekühlten Lagerung höhere Abbau wurde nicht erklärt, er wurde aber auch bei anderen 
Substanzen wie Sulfamethoxazol und Meprobamat festgestellt. Lediglich Einfrieren 
bei -20°C führte zu einem Verlust von mehr als 20 %. Auch Yu et al. konnten bei 9-tägiger 
Lagerung der Proben bei Raumtemperatur keinen signifikanten Abbau feststellen [288]. 
Eigene Untersuchungen (nicht gezeigt) bestätigten die chemische Beständigkeit von CBZ in 
Gewässerproben über einen Zeitraum von mindestens vier Wochen. 
3.8.2 Probenvorbereitung 
Für die ELISA-Analyse wurden die Wasserproben nicht weiter aufbereitet. Vor der Analyse 
wurden die Proben im Kühlschrank gelagert, so dass in der Regel der Großteil der 
Schwebstoffe zum Analysenzeitpunkt auf den Boden gesunken war. Der Überstand wurde 
dann analysiert. 
Bei der Analyse mit LC-MS/MS wurden die Proben entweder ohne Anreicherung oder nach 
Festphasenanreicherung gemessen. Bei direkter Messung wurden die Proben aus dem 




zentrifugiert, alle übrigen Proben wurden ohne Zentrifugation analysiert. Danach wurde je 
1 g der Probe mit 50 mg einer wässrigen Lösung der internen Standards 13C,15N-CBZ und 
Cetirizin-d8 (c = 0,5 µg/g) versetzt. Die Masse der Probe wurde dabei vor und nach Zugabe 
des Standards mit einer Analysenwaage gemessen. Aus der Massendifferenz wurde die 
genaue Konzentration des internen Standards berechnet. Vor der Injektion in den Flüssig-
chromatographen wurden die Proben mit einer Polyethylen-Spritze aufgezogen und durch 
einen Spritzenvorsatzfilter (Glasfaser; 1,3 µm; Whatman) filtriert.  
3.9 Methodik der Literaturauswertung 
In Kapitel 2.2.1 sind die Ergebnisse einer Literaturstudie über die Verbreitung von CBZ in 
Abwässern und Oberflächengewässern enthalten. Eine Zusammenfassung der Ergebnisse 
war mit besonderen Schwierigkeiten verbunden, da die Messwerte in den untersuchten 
126 Veröffentlichungen sehr uneinheitlich dargestellt wurden. In einigen Fällen wurde der 
Mittelwert, in anderen der Median aller Messwerte gezeigt. Einige Autoren beschränkten 
sich auf die Spannweite der Messwerte. In mehreren Fällen wurde für Teilmengen (z. B. 
einzelne Gewässer) ein Mittelwert oder Median angegeben. In manchen Fällen wurde 
ausschließlich die Überschreitung eines Schwellenwertes berichtet. 
Für die Zusammenfassung in Tabelle 3 wurde der Median aller für das entsprechende Land 
vorliegenden Studienergebnisse berechnet. Tabelle 31 (s. Anhang) zeigt die 
Einzelnachweise aller Quellen mit Angabe der Art des Studienergebnisses. Als 
Studienergebnis wurde wenn möglich der Median aller Messwerte verwendet und bei 
Nichtvorliegen eines Medians der Mittelwert. Bei Vorliegen einer Spannweite wurde der 
Mittelwert aus Obergrenze und Untergrenze gebildet. Lagen Mittelwerte oder Mediane von 
Teilmengen vor, wurde der Median aus diesen Werten gebildet. Wurde in der Studie nur die 
Überschreitung oder Unterschreitung eines Schwellenwertes berichtet, blieb dies für die 
Berechnung des Medians in Tabelle 3 unberücksichtigt. 
Als Gesamtanzahl aller Proben wurde die Summe aller Messungen in den betreffenden 
Studien berechnet. Wenn unvollständige oder gar keine Angaben hierzu vorlagen, wurde der 






4.1 Kopplung von Carbamazepin an Meerrettichperoxidase 
Zur Etablierung eines kompetitiven, direkten ELISAs wird neben einem geeigneten 
Antikörper auch ein Enzymkonjugat benötigt. Dieses Konjugat wird vom Antikörper selektiv 
gebunden und sorgt für die Signalerzeugung. Während der CBZ-spezifische Antikörper 
kommerziell erhältlich war, musste das Konjugat synthetisiert werden.  
Der Tracer wurde durch die Kopplung des Analyten CBZ an das Enzym HRP hergestellt. 
Diese Kopplung kann auf verschiedene Weisen erfolgen. In der Regel führt die Herstellung 
eines homologen Tracers, der auf gleiche Weise wie das Immunogen hergestellt wurde, zu 
einem gut bindenden Tracer. Zur Struktur des Immunogens waren auch auf explizite 
Nachfrage bei der Bezugsquelle keine Informationen zu bekommen. Häufig wird zwischen 
Enzym und Hapten ein mehratomiges Bindeglied (Spacer) eingefügt, um die Bindungsstelle 
für die Bindung an den Antikörper leichter zugänglich zu machen. Daher wurden zwei 
verschiedene Tracer synthetisiert und getestet — einer mit und einer ohne Spacer. 
4.1.1 Synthese eines Tracers ohne Spacer (CBZ-HRP) 
Als Edukt für die Kopplung von CBZ an ein Protein bietet sich das kommerziell erhältliche 
Säurechlorid von CBZ an. Die Schwierigkeit des einstufigen Syntheseansatzes 
(s. Abbildung 16) liegt in der Wahl der Reaktionsbedingungen. Bei Kontakt mit organischen 
Lösungsmitteln verliert Peroxidase rasch an enzymatischer Aktivität. Das Säurechlorid 
hingegen ist in reinem Wasser schwer löslich und reagiert überdies mit Wasser zur 
Carbonsäure. Diese Nebenreaktion ist umso mehr begünstigt, da die Kopplung an die 












Abbildung 16: Tracersynthese ohne Spacer. 
Es wurden verschiedene Syntheseansätze ausprobiert. Dabei wurden der Anteil an 
organischem Lösungsmittel, die Konzentrationen der Reaktanden sowie die Synthesedauer 
systematisch variiert. Die besten Ergebnisse hinsichtlich der erzielten ELISA-Signalhöhe 
wurden unter 500-fachem Überschuss von Säurechlorid in einem THF-Wasser-Gemisch 
(50 % v/v) erreicht. Dieser Überschuss stellte dabei annähernd die Sättigungskonzentration 
des Säurechlorids dar. Bei einer Reaktionsdauer von 30 Minuten blieb die Aktivität der 




anschließende Einsatz dieses Tracers im ELISA erfolgreich verlief. Hierzu waren jedoch 
sehr hohe Konzentrationen des Tracers erforderlich (s. Abbildung 17).  























Abbildung 17: ELISA-Kalibrierkurven bei Verwendung der Tracer CBZ-HRP und CBZ-Gly3-HRP 1. Durchführung 
des ELISAs auf derselben Platte bei pH 7,6; ELISA-Methode A wurde leicht abgewandelt: 
a) c(prim. AK) = 2,3 nmol/L, c(Tracer) = 24 nmol/L; A = 0,11; B = 0,94; C = 0,19; D = 0,084. 
b) c(prim. AK) = 0,45 nmol/L, c(Tracer) = 1,7 nmol/L; A = 0,83; B = 1,01; C = 0,16; D = 0,079. 
4.1.2 Synthese eines Tracers mit dem Spacer Triglycin (CBZ-Gly3-HRP) 
Herstellung des Haptens 
Das Hapten CBZ-Triglycin wurde durch eine Umsetzung von Dibenz[b,f]azepin-5-carbonyl-
chlorid mit Triglycin in wässriger THF-Lösung hergestellt (s. Abbildung 18). Dabei reagierten 
19 % des Triglycins mit dem im 3-fachen Überschuss vorhandenen Säurechlorid. Diese 
Ausbeute kann als relativ hoch angesehen werden, da das Säurechlorid ebenfalls mit dem in 
ca. 2000-fach höherer Molarität vorliegendem Wasser reagieren kann. Daraus lässt sich 
folgern, dass das eingesetzte Säurechlorid relativ unreaktiv ist. Es steht damit im Gegensatz 
zu vielen anderen Säurechloriden (z. B. Essigsäurechlorid), die häufig sehr heftig mit 



























Reaktionsmedium: 50% THF, 50% NaHCO3-Puffer (0,13M, pH 9,5)
 




Als Hauptnebenprodukt wurde Iminostilben identifiziert, das nach Hydrolyse und 
Dekomposition des Säurechlorids entstand. Das Hapten lag nach Ausfällung und Waschen 
mit verdünnter Salzsäure in hoher Reinheit vor (>99 %, s. Abbildung 61).  
Aktivierung des Haptens 
Um die Kopplung von Hapten und HRP einzuleiten, wurde das Hapten zunächst mit NHS 
verestert (s. Abbildung 19). Diese Reaktion ließ sich durch Zugabe von DCC beschleunigen. 
Hierbei entstand zunächst ein hochreaktiver DCC-Ester, der zum CBZ-Gly3-NHS-Ester 
weiterreagierte. Als Nebenprodukt entstand der Feststoff Dicyclohexylharnstoff (DCU), der 






























Abbildung 19: Aktivierung des Haptens zum NHS-Ester (R: s. Abbildung 18). 
Kopplung an das Enzym 
Der aktivierte CBZ-Gly3-NHS-Ester reagierte spontan mit den Lysin-Resten der Peroxidase 
(s. Abbildung 20). Auf Anhieb gelang dabei ein Tracer, der in geringeren Konzentrationen 
wesentlich höhere Signale im ELISA erlaubte als das Konjugat ohne Spacer CBZ-HRP 
(s. Abbildung 17). Nach diesem Prinzip wurden vier weitere Enzymkonjugate hergestellt, die 
























Abbildung 20: Reaktion des NHS-Esters mit Meerrettichperoxidase (R: s. Abbildung 18). 
4.2 Charakterisierung der Enzymkonjugate 
Die Enzymkonjugate wurden mit MALDI-TOF-MS und UV/VIS-Spektroskopie charakterisiert, 
um die Kopplungsdichte zu ermitteln, d.h. die Anzahl der pro Enzym gebundenen 





Durch die Kopplung von Hapten und Peroxidase vergrößerte sich die Masse des 
entstandenen Proteins. Eine Analyse mit MALDI-TOF-MS ermöglichte die Bestimmung der 
Proteinmasse und somit, die Anzahl der gebundenen Haptene pro Peroxidaseeinheit 
abzuschätzen. 
Das Massenspektrum von ungekoppelter Peroxidase (s. Abbildung 21) zeigte mehrere 
Peaks. Alle Peaks ließen sich der Meerrettichperoxidase zuordnen, die eine Molmasse von 
etwa 44000 g mol-1 besitzt [289]. Neben dem größten Peak bei ca. 44 kDa ließen sich auch 
die Signale von Dimeren und Trimeren bei 88 kDa bzw. 132 kDa sowie die Signale mehrfach 
geladener Spezies zuordnen. Das Fehlen weiterer Peaks lässt darauf schließen, dass die 
verwendete Peroxidase nicht nennenswert durch Proteine verunreinigt ist. Hierfür spricht 
auch die per UV/VIS-Spektroskopie gemessene Reinheitszahl von 3,3, die für das 
Isoenzym C idealerweise bei 3,4 liegt [290]. 




































Abbildung 21: MALDI-TOF-MS-Spektrum von ungekoppelter HRP und dem Konjugat CBZ-Gly3-HRP 5. 
Abgebildet sind die Mittelwerte aus 11 bzw. 13 Einzelspektren. Peakzuordnung: I:[M-H]3+; II:[M-H]2+; III:[M2-H]3+; 
IV:[M-H]+; V:[M3-H]2+; VI:[M2-H]+; VII:[M5-H]2+ ; VIII:[M3-H]+ 
Der Quasimolekülionenpeak weist bei genauerer Betrachtung zu beiden Seiten Schultern 
auf. Natürlich gewonnene Peroxidase ist von recht heterogener Natur und kann in 
mindestens 15 verschiedenen Isoformen auftreten [283]. Laut Herstellerangaben bestand 
die in dieser Arbeit verwendete Peroxidase zu mindestens 90 % aus der Isoform HRP C. 
Diese Isoform ist ein Glykoprotein und besitzt neun potentielle Bindungsstellen für 
Kohlenhydrate, von denen acht üblicherweise belegt sind [289, 291]. Die Natur der 
gebundenen Kohlenhydrate kann dabei stark variieren [283, 292]. Für den Anteil der 




beschrieben worden [289, 293, 294]. Diese Diversität ist vermutlich für die auftretenden 
Schultern im Massenspektrum verantwortlich. Ähnliche Peakformen sind auch in anderen 
Arbeiten dokumentiert worden [295, 296]. 
Das Massenspektrum des Enzymkonjugats ist gegenüber der Ausgangssubstanz deutlich zu 
höheren Massen verschoben. Zusätzlich ist der Peak verbreitert und zeigt im Gegensatz zu 
Peroxidase keine Schultern. Die Peakverbreiterung ist auf das gleichzeitige Vorliegen von 
unkonjugierten sowie einfach und mehrfach konjugierten Proteinspezies zurückzuführen.  
Der Mittelpunkt einer an den Quasimolekülionenpeak angepassten Lorentz-Funktion ergab 
näherungsweise die mittlere Masse des Proteins. Insgesamt wurden die Massen von sechs 
verschiedenen Proteinkonjugaten bestimmt (s. Tabelle 12). Aus der Differenz zur Masse der 
unkonjugierten Peroxidase ließ sich die Kopplungsdichte berechnen. Die Massen von 
Konjugat und HRP-Referenz wurden dabei am gleichen Tag gemessen, um geräte-
abhängige Schwankungen zu minimieren. Es ergaben sich Kopplungsdichten zwischen 0,3 
und 3,0. Diese Werte sind als plausibel zu bewerten, da unter den gewählten milden 
Reaktionsbedingungen vier Lysinreste für die Kopplung zugänglich sind [297]. Die 
berechneten Kopplungsdichten waren genau wie die ermittelten Proteinmassen aufgrund 
der breiten und asymmetrischen Massenpeaks mit einer erheblichen Unsicherheit behaftet. 
Dies traf insbesondere für CBZ-HRP und CBZ-Gly3-HRP 2 zu, da hier der Massen-
unterschied besonders klein war. 
Tabelle 12: Mit MALDI-TOF-MS bestimmte Massen der Proteinkonjugate aus Meerrettichperoxidase und CBZ. 
Die HRP-Referenzmessung wurde am selben Tag unter gleichen Messbedingungen anhand von ungekoppelter 
Peroxidase durchgeführt. Die Kopplungsdichte ergibt sich aus der Differenz der Masse des Konjugats und der 









CBZ-HRP 07.03.2008 44770 44640 0,6 
CBZ-Gly3-HRP 1 12.03.2008 45540 44640 2,3 
CBZ-Gly3-HRP 2 04.06.2008 44460 44340 0,3 
CBZ-Gly3-HRP 3 04.06.2008 44720 44340 1,0 
CBZ-Gly3-HRP 4 04.06.2008 45000 44340 1,7 
CBZ-Gly3-HRP 5 25.03.2010 45370 44200 3,0 
4.2.2 UV/VIS Spektroskopie 
Bedingt durch die Hämgruppe besitzt Peroxidase im sichtbaren Bereich charakteristische 
Absorptionsbanden bei 403 nm (Soret-Bande), 498 nm und 640 nm. Gegenüber HRP 
zeigten die UV/VIS-Spektren der Enzymkonjugate im Wellenlängenbereich zwischen 
240 und 320 nm eine zusätzliche Bande (s. Abbildung 22a). Dies ist auf die Konjugation mit 
dem Hapten zurückzuführen, das wie CBZ eine Absorptionsbande bei 285 nm besitzt.  
Die Differenz aus dem Spektrum des Konjugats und dem Spektrum von HRP zeigte 
dementsprechend für die meisten Konjugate einen annähernd identischen Verlauf wie das 
Spektrum des Haptens CBZ-Triglycin (s. Abbildung 22b). Lediglich CBZ-Gly3-HRP 1 zeigte 
ein deutlich abweichendes Differenzspektrum. Als Erklärung mag dienen, dass nur bei 




während der Kopplung dieses ungereinigten Haptens andere in der Reaktionslösung 
vorhandene Substanzen an die Peroxidase gebunden wurden. Ebenfalls denkbar ist, dass 
sich während der Tracersynthese die Hämgruppe partiell abspaltete. Die Hämgruppe ist 
vergleichsweise leicht abspaltbar, da sie nicht kovalent gebunden ist. Sie lässt sich 
beispielsweise durch 0,2 molare Salzsäure extrahieren [282]. In der Konsequenz sinkt die 
Absorption im sichtbaren Bereich unter Beibehaltung der Banden im ultravioletten Bereich. 
Daher wäre — relativ zur Soret-Bande — eine erhöhte Absorption im ultravioletten Bereich 
zu beobachten.  
 
Abbildung 22: a) UV/VIS-Spektren von ungekoppelter HRP, verschiedener Enzymkonjugate und dem Hapten 
CBZ-Gly3. Spektren von CBZ-Gly3 und HRP wurden bei identischer Konzentration aufgenommen (21,8 µmol/L), 
die Enzymkonjugate wurden annähernd auf diese Konzentration verdünnt, die erhaltenen Spektren wurden 
anschließend anhand der Soret-Bande bei 405 nm an die HRP-Kurve angepasst. b) Spektren der 
Enzymkonjugate nach Differenzbildung mit dem Spektrum von ungekoppelter HRP, zum Vergleich mit dem 
Spektrum von CBZ-Gly3. Bestimmung der Kopplungsdichte anhand des Verhältnisses der Absorptionen von 




Unter der Annahme, dass die Absorption dem Lambert-Beerschen Gesetz folgt, lässt sich 
die Kopplungsdichte durch den Vergleich des Differenzspektrums aus Konjugat und HRP mit 
dem Spektrum des Haptens abschätzen. Hierzu wurde beim Absorptionsmaximum bei 
285 nm die Differenz der Absorption in Relation zur Absorption des Haptens gesetzt. Ähnlich 
wie mit der massenspektrometrischen Methode ergaben sich für die Konjugate Kopplungs-
dichten von bis zu 2,9 (s. Tabelle 13).  
Für CBZ-Gly3-HRP 1 ergab sich rechnerisch eine Kopplungsdichte von 2,1. Dieser Wert ist 
offensichtlich falsch, da wie bereits erwähnt das Differenzspektrum nicht mit dem Spektrum 
des Haptens übereinstimmte. Dass die tatsächliche Kopplungsdichte dieses Konjugats 
wahrscheinlich wesentlich niedriger lag, zeigt das folgende Kapitel. 
Tabelle 13: Kopplungsdichten der Enzymkonjugate, bestimmt anhand der UV-Absorption bei 285nm. 
Bezeichnung Kopplungsdichte (Ratio OD285nm) 
MALD-TOF-MS 
CBZ-HRP -0,05 0,6 
CBZ-Gly3-HRP 1 (2,1) 2,3 
CBZ-Gly3-HRP 2 0,1 0,3 
CBZ-Gly3-HRP 3 0,8 1,0 
CBZ-Gly3-HRP 4 1,6 1,7 
CBZ-Gly3-HRP 5 2,9 3,0 
4.2.3 Einfluss der Kopplungsdichte des Enzymkonjugats auf den ELISA 
Als entscheidende Qualitätsmerkmale für einen ELISA wurden die erzielte Signalhöhe und 
die Lage des Testmittelpunktes für die Beurteilung der synthetisierten Tracer herangezogen. 
Beim Vergleich der verschiedenen Tracer zeigte sich sehr schnell, dass bei gleichen 
Randbedingungen mit allen Tracern näherungsweise derselbe Testmittelpunkt und die 
gleiche Signalintensität erreicht werden konnte. Unterschiede zwischen den Tracern 
bestanden nur in der erforderlichen Tracerkonzentration. Selbst der sehr schwach bindende 
Tracer CBZ-HRP ermöglichte annähernd denselben Testmittelpunkt wie die übrigen Tracer, 
wobei hierzu neben einer deutlichen Erhöhung der Tracerkonzentration auch eine leichte 
Erhöhung der Antikörperkonzentration nötig war (s. Abbildung 17). 
Die Tracer waren also qualitativ gleichwertig, aber unterschiedlich ergiebig. Um die Tracer 
zu vergleichen, wurde daher die Ergiebigkeit E als Quotient aus der Signalstärke (A-Wert), 
abzüglich des Hintergrundsignals (D-Wert), und der Peroxidasekonzentration c definiert: 
 ܧ = ܣ െ ܦc  (17)
Die Tracer CBZ-HRP und CBZ-Gly3-HRP 2 besaßen die geringsten Kopplungsdichten und 
zeigten dabei auch geringe Ergiebigkeiten (s. Tabelle 14). Dieser Zusammenhang ist 
plausibel, da die gemessene Kopplungsdichte unter 1 bedeutet, dass ein Teil der Peroxi-
dase ungekoppelt geblieben und somit nicht als Tracer nutzbar ist. Bei sehr hohen 
Kopplungsdichten waren hingegen keine Unterschiede sichtbar: CBZ-Gly3-HRP 5 besaß 




ungefähr doppelt so hoch war. Das Vorhandensein mehrerer Bindungsstellen am Tracer hat 
also keinen messbaren Effekt auf die Bindung an den Antikörper.  
Eine hohe Kopplungsdichte kann die Wahrscheinlichkeit einer erfolgreichen Liganden-
bindung erhöhen, so dass die Reaktion von der kinetischen Seite begünstigt werden sollte. 
Das Reaktionsgleichgewicht dagegen sollte von der Kopplungsdichte nicht beeinflusst 
werden, solange die Kopplungsdichte Werte über Eins annimmt und jeder Tracer nur von 
einem Antikörper gebunden werden kann. Das nahezu identische Verhalten der Tracer CBZ-
Gly3-HRP 4 und CBZ-Gly3-HRP 5 ist ein Indiz dafür, dass die Ligandenbindungsreaktion im 
Gleichgewicht steht und kinetische Aspekte nicht von entscheidender Bedeutung sind. 
Tabelle 14: Ergiebigkeit der Tracer wurde unter gleichen Bedingungen und bei ähnlicher OD (0,4-0,8) im ELISA 
gemessen; Werte sind relativ zur höchsten Ergiebigkeit; Ergiebigkeit von CBZ-HRP war sehr klein und konnte 
nur bei erhöhter Konzentration des primären Antikörpers abgeschätzt werden. 
Bezeichnung des Tracers Relative Ergiebigkeit 
Kopplungsdichte 
MALD-TOF-MS Ratio OD285nm 
CBZ-HRP < 0,001 % 0,6 -0,05 
CBZ-Gly3-HRP 1 0,6 % 2,3 (2,1) 
CBZ-Gly3-HRP 2 10 % 0,3 0,1 
CBZ-Gly3-HRP 3 43 % 1,0 0,8 
CBZ-Gly3-HRP 4 100 % 1,7 1,6 
CBZ-Gly3-HRP 5 97 % 3,0 2,9 
 
Eine Sonderstellung unter den untersuchten Tracern nahm CBZ-Gly3-HRP 1 ein, das eine 
sehr geringe Ergiebigkeit bei scheinbar hoher Kopplungsdichte zeigte. Offenbar wurde die 
Kopplungsdichte überschätzt. Dies deutet auf die unerwünschte Kopplung anderer Moleküle 
(z. B. verbliebenes Triglycin aus der vorangegangenen Bildungsreaktion des Haptens) statt 
des Haptens an die Peroxidase hin. Das abweichende UV/VIS-Spektrum stützt diese 
Hypothese (s. vorheriges Kapitel). Eine andere mögliche Erklärung für die geringe 
Ergiebigkeit dieses Konjugats wäre, dass durch zu harsche Reaktionsbedingungen die 
Enzymaktivität verringert wurde, zum Beispiel durch Entfernung der vergleichsweise leicht 
abspaltbaren Hämgruppe. Dieser Fall ist weniger wahrscheinlich, da dann die Antikörper-
Antigen-Bindung unbeeinflusst geblieben wäre. Aufgrund der erhöhten Tracerkonzentration 
wäre ein höherer Testmittelpunkt zu erwarten gewesen. 
Die Ergebnisse haben gezeigt, dass der Einfluss der Kopplungsdichte auf den ELISA gering 
war. Die Kopplungsdichte sollte aus Effizienzgründen möglichst hoch sein, aber auch 
geringe Kopplungsdichten unterhalb von Eins sind bei erhöhtem Substanzeinsatz 
problemlos vertretbar. Eine ähnliche Schlussfolgerung wurde von Carvalho für einen Koffein-
ELISA gezogen [298]. 
Die Bestimmung der Kopplungsdichte sollte wenn möglich nicht ausschließlich mit MALDI-
TOF-MS erfolgen, da hiermit keine Aussagen über die Art des gekoppelten Restes möglich 
sind. Bei Substanzen mit charakteristischem UV-Spektrum kann die UV/VIS-Spektroskopie 
sehr aufschlussreich sein. Mit ihr wurden annähernd dieselben Kopplungsdichten wie mit 
MALDI-TOF-MS bestimmt. Zusätzlich offenbarte diese Methode Unregelmäßigkeiten bei 




4.3 Entwicklung des CBZ-ELISAs 
Zunächst wurde aufbauend auf Erfahrungswerten eine funktionsfähige ELISA-Prozedur 
entworfen. Diese wurde nachfolgend mit dem Ziel optimiert, eine möglichst hohe Sensitivität 
zu erreichen. Dies wurde hauptsächlich durch die Verringerung des Testmittelpunktes der 
ELISA-Kalibrierkurve erreicht. Als Rahmenbedingung wurde die zu messende OD auf den 
Bereich zwischen 0,5 und 1 festgesetzt, bei der im ELISA erfahrungsgemäß ein gutes 
Signal-Rausch-Verhältnis erreicht wird. Die Messung im ELISA ist zwar auch bei deutlich 
niedrigeren Extinktionen durchführbar, häufig geht dies aber zu Lasten der Signalqualität 
(s. Abbildung 17).  
Darüber hinaus wurde darauf geachtet, den Kostenvorteil des Immunoassays gegenüber 
Konkurrenzmethoden nicht zu verlieren. Zum Teil wurden leichte Abstriche bei Sensitivität 
und/oder Signalstärke in Kauf genommen, wenn hierdurch eine deutliche Kostenersparnis 
erzielt werden konnte. Die für die Durchführung benötigte Zeit wurde ebenfalls möglichst 
kurz gehalten, allerdings nur sofern sich hierdurch keine gravierenden Nachteile ergaben. 
Einen Überblick über die variierten Parameter und eine qualitative Abschätzung für die 
Bedeutung hinsichtlich Sensitivität, Signalstärke und Kosten zeigt Tabelle 16. Die Parameter 
wurden - wenn nicht anders erwähnt - nacheinander und isoliert optimiert, und zwar in der 
Reihenfolge wie in der Tabelle angegeben. Eine detaillierte Diskussion findet sich in den 
folgenden Kapiteln. 
4.3.1 Stationäre Phase 
Es sind zahlreiche verschiedene Mikrotiterplatten für den Einsatz in Immunoassays auf dem 
Markt. Zu den wichtigsten Herstellern zählen Nunc und Greiner, aus deren Sortiment 
insgesamt drei Platten getestet wurden. 
Alle getesteten Platten bestanden vollständig aus Polystyrol. Bei einigen Modellen wurde die 
Oberfläche durch ein physikalisches Verfahren behandelt, um die Bindungskapazität zu 
erhöhen. Die so behandelten Platten der Marke Nunc tragen die Zusatzbezeichnung 
„Maxisorp“, bei Greiner „Microlon 600“.  
Tabelle 15: Vergleich verschiedener Mikrotiterplatten im ELISA. 
 Nunc Maxisorp Greiner Microlon Nunc (unbehandelt)
Geometrie C96 F96 F96 
A-Wert 1,27 1,20 0,68 
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Alle drei Platten waren für den ELISA geeignet und ermöglichten eine gut auswertbare 
Kalibrierkurve. Bei den erzielten Signalhöhen schnitt die unbehandelte Platte von Nunc 
deutlich schlechter ab als die beiden behandelten, die in etwa dieselbe Signalhöhe zeigten 
(Tabelle 15). Die Testmittelpunkte waren dagegen bei allen drei Platten im Rahmen der 
Schwankungsbreite identisch. Die Plattenhomogenität wurde durch einen ELISA mit 96 
gleich beschickten Kavitäten überprüft, deren Variationskoeffizient in allen Fällen zwischen 
3 und 4 % lag. 
Beide oberflächenmodifizierten Platten zeigten in etwa gleichwertige Ergebnisse. In der 
vorliegenden Arbeit wurden beide Platten verwendet, wobei die Platte von Greiner aufgrund 
des um 40 % geringeren Preises häufiger zum Einsatz kam. 
4.3.2 Immobilisierung der Antikörper 
Sekundärer Antikörper 
Es wurden vier sekundäre, polyklonale Antikörper getestet (s. Tabelle 17), die sich in ihrer 
Reinheit, dem zugrundeliegenden Immunogen sowie der Wirtsspezies unterschieden. Die 
drei affinitätschromatographisch aufgereinigten Antikörper des Herstellers Acris führten zu 
ähnlichen, sehr hohen Signalstärken, während das Vollserum von Sigma-Aldrich auch bei 
sehr hohen Konzentrationen ca. 70 % weniger Signal lieferte. Die drei Antikörper von Acris 
ergaben trotz zum Teil unterschiedlicher Epitope und Wirtsspezies annähernd dasselbe 
Signal. Für die Wahl des Antikörpers war demnach vor allem die Reinheit des Antikörpers 
entscheidend. Bei einem gereinigten Antikörper werden keine Bindungsplätze auf der Platte 
von Serumbestandteilen blockiert, so dass der gesamte Platz für die Antikörper zur 
Verfügung steht. Im Wesentlichen entspricht dies den Ergebnissen von Kull [299]. Aufgrund 
dieser Ergebnisse wurde für die weitere Arbeit einer der sekundären Antikörper von Acris 
(R1612P) ausgewählt. 
Tabelle 17: Übersicht der untersuchten sekundären Antikörper. 
Antikörper Wirt Epitop 
Acris R1612P Ziege Maus IgG (nur Fc-Fragment) 
Acris R1256P Schaf Maus IgG (vollständiges Molekül) 
Acris R1253P Kaninchen Maus IgG (vollständiges Molekül) 
Sigma-Aldrich M5899 Ziege Maus IgG (vollständiges Molekül) 
 
Die optimale Konzentration des sekundären Antikörpers wurde experimentell mit 1 mg/L 
ermittelt, was annähernd die Sättigungskonzentration ist (s. Abbildung 23). Eine 
Verdoppelung auf 2 mg/L führte zu weniger als 10 % Signalgewinn. Da der sekundäre 
Antikörper einen bedeutenden Posten bei den Gesamtkosten darstellt, wurde auf diesen 
Signalgewinn verzichtet. Geringere Konzentrationen als 1 mg/L führten rasch zu geringerem 
Signal, bei 0,25 mg/L betrug der Signalverlust 60 %.  
Die Oberfläche der Maxisorp-Mikrotiterplatten bietet laut Herstellerangaben bei einem 
Füllvolumen von 200 µL genügend Platz für die Bindung von 200-1000 ng IgG [300]. Für 




1-5 mg/L erforderlich, was in derselben Größenordnung wie der experimentell ermittelte 
Wert liegt.  
Der Antikörper band bei Raumtemperatur rasch an die feste Phase. Bereits nach 
zehn Minuten Inkubationszeit waren 70 % der Bindungsstellen besetzt und nach zwei 
Stunden 90 %. Das höchste Signal wurde bei einer Inkubation von 18 Stunden erreicht.  
Der pH-Wert war für den Erfolg der Beschichtung von geringer Bedeutung: Die erzielte 
Signalstärke war für den gesamten untersuchten pH-Bereich von 4,5 bis 9,5 gleichermaßen 
gut. 



























Abbildung 23: Inkubationszeit und Konzentration des sekundären Antikörpers wurden im ELISA variiert 
(Methode A bei pH 7,6), Skalierung der OD in Prozent des Maximalwertes. 
Primärer Antikörper 
Ähnlich wie beim sekundären Antikörper verlief die Bindung des primären an den 
sekundären Antikörper sehr schnell. Bereits nach 15 Minuten Inkubationszeit war ein 
deutliches Signal erzielbar, die Erhöhung der Inkubationszeit auf eine Stunde führte zu einer 
Signalsteigerung um 40 %. Eine weitere Erhöhung auf drei Stunden brachte eine weitere 
Signalverstärkung um 10 %. Als Kompromiss zwischen schneller Durchführbarkeit und 
hoher Signalstärke wurde eine Zeitspanne von einer Stunde gewählt.  
Im Gegensatz zum sekundären Antikörper war die Effizienz der Beschichtung mit primärem 
Antikörper stark pH-abhängig und gelang am besten bei pH 7,6.  
4.3.3 Vergleich verschiedener CBZ-spezifischer Antikörper 
Zwei verschiedene monoklonale CBZ-spezifische Antikörper wurden getestet. Über die 
erfolgreiche Bindung zwischen dem synthetisierten Tracer und dem von der Firma Biodesign 
erworbenen Antikörper ist bereits in den vorherigen Kapiteln berichtet worden. Ein weiterer 
Antikörper der Firma American Research Products (ARP) wurde hingegen verworfen, da er 
nur bei sehr hohen Konzentrationen von Tracer und Antikörper ein akzeptables Signal zeigte 
(Tabelle 18). Der hierbei erzielte Testmittelpunkt war mit 2,47 µg/L relativ hoch. Diese 
unbefriedigenden Ergebnisse sind entweder auf einen allgemein schlechter bindenden Anti-
körper oder auf eine inkompatible Kombination von Tracer und Antikörper zurückzuführen. 




Tabelle 18: Zwei verschiedene CBZ-spezifische Antikörper wurden im ELISA verglichen (eine Platte; Methode A 
bei pH 7,6; Tracer: CBZ-Gly3-HRP 4)  
Antikörperhersteller Biodesign ARP 
Konzentration Tracer [pmol/L] 24 1900 
Konzentration Antikörper [pmol/L] 57 13000 
A-Wert 0,70 0,46 
C-Wert [µg/L] 0,16 2,47 
Immunogen CBZ-BSA CBZ-KLH 
4.3.4 Optimierung der Konzentrationen von Tracer und Antikörper 
Die Signalstärke und der Testmittelpunkt des ELISAs hängen besonders stark von den 
verwendeten Konzentrationen des Antikörpers und des Tracers ab. Um den in Frage 
kommenden Konzentrationsbereich beider Reagenzien abzuschätzen, wurden diese 
Konzentrationen in einem Checkerboard-Verfahren variiert (s. Abbildung 24a). Der 
Testaufbau lieferte dabei über einen weiten Konzentrationsbereich ein sehr starkes bis 
akzeptables Messsignal.  
















Abbildung 24: a) Checkerboard-Verfahren: Im ELISA wurden Antikörper und Tracer sequentiell entlang der 
beiden Plattendimensionen verdünnt. Die Intensität der blauen Farbe entspricht der gemessenen Signalhöhe. 
b) In einem weiteren Experiment wurden zu den markierten Kombinationen Testmittelpunkt (C-Wert) und das 
Signal des Blindwertes (A-Wert) bestimmt und gegen das Verhältnis der molaren Konzentrationen von Tracer 
und Antikörper aufgetragen (ELISA bei pH 7,6; Inkubationszeit des Substrats: 30 Sekunden; Konzentrations-
angaben beziehen sich auf das gesamte Reaktionsvolumen; die Konzentration des Antikörpers bezieht sich auf 
die Konzentration in Lösung während der Beschichtung). 
Im nächsten Schritt wurden Informationen über den Testmittelpunkt des ELISAs gewonnen, 
der wie das Messsignal sehr stark von der Konzentration dieser Reagenzien abhängt. 
Hierzu wurde mit verschiedenen Kombinationen aus Tracer- und Antikörperkonzentration ein 
ELISA durchgeführt. Das Produkt aus Tracer und Antikörperkonzentration wurde dabei 
konstant gehalten. Die rot markierten Kavitäten in Abbildung 24a veranschaulichen dieses 
Vorgehen. Die Wahl eines konstanten Konzentrationsprodukts hat den Vorteil, dass alle 





Abbildung 24b zeigt, dass das Maximum der Signalstärke und das Minimum des 
Testmittelpunkts etwa bei demselben Konzentrationsverhältnis von 0,3 lagen. Das Maximum 
der Signalstärke wäre im idealen Fall bei einem Wert von Zwei zu erwarten. Theoretisch 
können dann beide Bindungsstellen jedes Antikörpers vollständig mit Tracermolekülen 
besetzt werden. Da es sich bei der Ligandenbindung um eine Reaktion an der 
Phasengrenze handelt, ist die Interpretation des ermittelten Zahlenwertes schwierig. Es ist 
anzunehmen, dass nicht alle eingesetzten Antikörper auf der Platte immobilisiert wurden. 
Auch dürften durch eine ungünstige Orientierung des Antikörpers oder aus sterischen 
Gründen nicht alle Bindungsstellen zugänglich sein. Dies kann erklären, weshalb das 
ermittelte optimale Konzentrationsverhältnis von 0,3 geringer war als erwartet. 
Bei diesem Verhältnis von Tracer und Antikörper befand sich nicht nur das Maximum des 
Testsignals, sondern auch das Minimum des Testmittelpunktes. Diese Beobachtung ist mit 
dem kompetitiven Charakter der Bindungsreaktion erklärbar. Wenn der Antikörper 
gegenüber dem Tracer im Überschuss vorliegt, findet erst bei hohen Analytkonzentrationen 
eine Kompetition um die freien Bindungsstellen statt. Liegt ein Überschuss an Tracer vor, ist 
für eine wirksame Verdrängung des Tracers ebenfalls eine höhere Analytkonzentration nötig 
als im äquimolaren Zustand. Beide Fälle führen zu einem Ansteigen des Testmittelpunkts.  
Ein wesentliches Ziel bei der Optimierung eines kompetitiven ELISAs ist es daher, ein 
ideales Verhältnis zwischen der Zahl der Tracermoleküle und der Zahl der effektiv nutzbaren 
Bindungsstellen des Antikörpers herzustellen. Ein anderes Ziel besteht darin, die 
Konzentrationen beider Reagenzien soweit wie möglich zu verringern, da hierdurch die 
Empfindlichkeit der Methode ansteigt. 











 0,18 nmol2 L-2 ; t Substrat= 0,5 Min.          0,0070 nmol
2 L-2 ; t Substrat= 20 Min.  
 0,045 nmol2 L-2 ; t Substrat= 2 Min.           0,0010 nmol





















c Tracer / cAntikörper
 
Abbildung 25: Wie in Abbildung 24 wurden im ELISA die Konzentrationen von Antikörper und Tracer variiert, 
wobei für jeden Datensatz das Produkt aus beiden Konzentrationen (in nmol² L-²) konstant gehalten wurde.  
Mit den anfänglich gewählten Konzentrationen von Tracer und Antikörper wurde ein mehr 
als ausreichend hohes Signal erreicht. Daher wurden sukzessive die Konzentrationen beider 
Reagenzien verringert. Wie anfänglich dargestellt, wurden die Konzentrationen von Tracer 




konstant gehalten wurde. Das Absinken des Signals wurde durch eine Verlängerung der 
Substratentwicklungszeit von ursprünglich 0,5 Minuten auf bis zu 20 Minuten kompensiert. 
Bei dieser Reaktionsdauer wurde bei einem Konzentrationsprodukt von 0,001 nmol²/L² eine 
noch auswertbare OD von 0,24 erreicht (s. Abbildung 25a). 
Mit sinkendem Konzentrationsprodukt sank auch der Testmittelpunkt bis auf einen Wert von 
ca. 0,12 µg/L (s. Abbildung 25b). Der Testmittelpunkt beschrieb in Abhängigkeit vom 
Konzentrationsverhältnis aus Tracer und Antikörper bei allen Konzentrationsprodukten einen 
parabelförmigen Kurvenverlauf. Der Fußpunkt dieser Parabeln lag bei allen untersuchten 
Konzentrationsprodukten bei Konzentrationsverhältnissen zwischen 0,1 und 0,3 und damit 
im selben Bereich wie die Absorptionsmaxima. Die Parabeln wurden mit sinkendem Produkt 
immer breiter, so dass bei einem Konzentrationsprodukt von 0,001 nmol²/L² für 
Konzentrationsquotienten zwischen 0,004 und 20 ein annähernd konstanter Testmittelpunkt 
erhalten wurde. 
Die Empfindlichkeit eines kompetitiven Immunoassays ist prinzipbedingt durch die Affinität 
des Antikörpers begrenzt [301]. Im vorliegenden Fall wurde dieses Affinitätslimit nicht ganz 
erreicht. Eine weitere Verringerung der Reagenzienkonzentrationen hätte vermutlich zu 
einer geringfügigen Verringerung des Testmittelpunktes geführt - zu Lasten der Signalstärke. 
Zwischen der schwarzen und der roten Kurve in Abbildung 25 wurde die Verringerung des 
Testmittelpunktes um 10 % mit einem Signalverlust um den Faktor 8 erkauft.  
An dieser Stelle verkomplizierte sich der Optimierungsprozess, da sich der verringerte 
Testmittelpunkt bei einem sich verschlechternden Signal-Rausch-Verhältnis nicht 
zwangsläufig in einem Sensitivitätsgewinn niederschlägt. Da die erreichte Nachweisgrenze 
für den Einsatz in der Gewässeranalytik ausreichte (s. Kapitel 4.5.1), wurde die Optimierung 
an dieser Stelle beendet. Das Erreichen noch niedrigerer Nachweisgrenzen ist zum Beispiel 
durch den Einsatz empfindlicher nachweisbarer Fluoreszenzsubstrate oder Enzymlabels mit 
höherer Nachweiskraft (z. B. Penicillinase [302]) denkbar. 
Diese Ergebnisse wurden genutzt, um für den Routineeinsatz des ELISAs geeignete 
Konzentrationen für Antikörper und Tracer zu wählen. Bei den abschließend gewählten 
Bedingungen (s. Tabelle 16) betrug das Konzentrationsverhältnis von Tracer und Anti-
körper 2,1. Dieser Wert lag etwas höher als das ermittelte Optimum, führte aber nicht zu 
nennenswerten Sensitivitätseinbußen. Diese Maßnahme verringerte den Verbrauch des 
Antikörpers sowie die Anzahl der insgesamt nötigen Verdünnungsschritte.  
Ausgehend vom etablierten Checkerboard-Experiment ließen sich mit der dargestellten 
Optimierungsstrategie die Konzentrationen von Antikörper und Tracer in wenigen Schritten 
optimieren. Dieses Verfahren scheint auch für andere kompetitive ELISAs geeignet zu sein. 
In einem einzelnen Experiment mit einem voroptimierten Koffein-ELISA deutete sich ein 
ähnlicher Kurvenverlauf an. Abbildung 26 zeigt, dass Testsignal und Testmittelpunkt bei 
einem Konzentrationsverhältnis cTracer/cAntikörper zwischen 0,01 und 0,1 optimal sind. Ein 
ähnliches Verhältnis von 0,33 wurde – bei deutlich höherem experimentellem Aufwand - 



















Abbildung 26: Ausgehend vom voroptimierten Koffein-ELISA wurden Experimente mit variierendem Verhältnis 
von Tracer und Antikörper durchgeführt. Der Graph zeigt die Abhängigkeit der Signalhöhe (A-Wert) und des 
Testmittelpunkts (C-Wert) vom Quotienten aus molarer Tracer- und Antikörperkonzentration. Das Produkt aus 
den Konzentrationen von Tracer und Antikörper betrug 0,014 nmol²/L². 
4.3.5 Inkubationszeit der Ligandenbindungsreaktion 
Bei einer kinetisch kontrollierten Reaktion kann sich eine Vorinkubation des Analyten vor der 
Tracerzugabe positiv auf den Testmittelpunkt auswirken. Nach dem Grundsatz „First come, 
first served“ [304] erhält dabei der Analyt gegenüber dem Tracer quasi einen Vorsprung in 
der Konkurrenz um die Bindungsplätze. 
Für den CBZ-ELISA wurde untersucht, ob die Reihenfolge der Auftragung von Tracer und 
Proben eine Rolle spielte. Der Testmittelpunkt blieb nahezu unverändert, egal ob der Tracer 
vor oder nach der Probe aufgetragen wurde (s. Abbildung 27). Mit steigender 
Vorinkubationszeit der Probe sank die Signalstärke. Dies lässt sich damit erklären, dass bei 
der konstant gehaltenen Gesamtinkubationszeit die Tracerinkubationszeit verkürzt wurde, so 
dass insgesamt weniger Tracer an die Platte gebunden wurde. Da die beobachteten 
Unterschiede in der Signalstärke relativ gering waren, lässt sich folgern, dass die Bindungs-
reaktion bei den gewählten Zeiten überwiegend abgeschlossen war. 
Eine Vorinkubation des Tracers führte zu einem höheren A-Wert sowie zu einem höheren D-
Wert. Das höhere Hintergrundsignal bei steigender Vorinkubationszeit deutete darauf hin, 
dass die Bindung des Tracers an den Antikörper im Versuchszeitraum nicht reversibel war. 
Der höhere A-Wert war darauf zurückzuführen, dass im Vergleich zur gleichzeitigen Zugabe 
von Probe und Tracer die Tracerkonzentration doppelt so hoch war und daher mehr Tracer 
pro Zeit an die Platte binden konnte.  
Eine Vorinkubation des Analyten vor Tracerzugabe führte zu keiner signifikanten 
Sensitivitätsverbesserung, so dass im Folgenden beide Komponenten gleichzeitig 


















 A = 0,75; B = 0,97; C = 0,24; D = 0,03 
 A = 0,84; B = 0,95; C = 0,25; D = 0,17 
 A = 0,91; B = 0,88; C = 0,26; D = 0,32 
 A = 1,04; B = 0,85; C = 0,26; D = 0,52 
 gleichzeitige Zugabe
 10 Min. Vorinkubation
 20 Min. Vorinkubation
 30 Min. Vorinkubation 
 A = 0,75; B = 0,97; C = 0,24; D = 0,03 
 A = 0,71; B = 0,97; C = 0,24; D = 0,03
 A = 0,67; B = 1,01; C = 0,25; D = 0,03









Abbildung 27: Kalibrierkurven des CBZ-ELISAs bei verschiedenen zeitlichen Abständen der Tracer- und 
Probenauftragung: 100 µL Tracer- und 100 µL Kalibrierlösung wurden im zeitlichen Abstand von 0-30 Minuten 
auf die Platte aufgetragen, die Gesamtinkubationszeit betrug in allen Fällen 60 Minuten (ELISA Methode A bei 
pH 7,6).  
Kürzere gemeinsame Inkubationszeiten sind prinzipiell möglich, führen aber zu einem 
schwächeren Signal und zu größeren Inhomogenitäten innerhalb der Platte (zur Plattendrift 
siehe Kapitel 4.5.1). Die Testmittelpunkte waren bei gemeinsamen Inkubationszeiten von 5, 
15 und 30 Minuten nicht signifikant verschieden. Längere gemeinsame Inkubationszeiten 
wurden getestet, führten aber zu einer etwas geringeren Sensitivität. So erbrachte eine 
Verlängerung der Inkubationszeit auf 3 Stunden gegenüber 30 Minuten zwar ca. 30 % mehr 
Signal, aber auch einen 20 % höheren Testmittelpunkt.  
Es bleibt festzuhalten, dass die gemeinsame Inkubationszeit von Tracer und Probe im 
getesteten Rahmen einen vergleichsweise kleinen Einfluss auf Signal und Sensitivität hatte 
und somit bei Bedarf verändert werden kann.  
4.3.6 Probenpuffer 
Die Zusammensetzung des Probenpuffers bestimmt die Umgebung, in der die 
Bindungsreaktion stattfindet. Die Art und Konzentration der beteiligten Salze, der pH-Wert 
sowie Beimischungen können diese Bindungsreaktion entscheidend beeinflussen.  
Der NaCl-Gehalt hatte einen entscheidenden Einfluss auf das Endsignal. Das Signal stieg 
bis zu einer Konzentration von 0,2 M NaCl stark an und ging danach in einen flacheren 
Verlauf über (s. Abbildung 28). In Abwesenheit von Kochsalz brach das Messsignal 
drastisch ein und war gerade noch auswertbar. Möglicherweise ist dieser Signalgewinn 
durch eine Aktivitätssteigerung der Peroxidase bei zunehmendem Salzgehalt bedingt. Der 
Testmittelpunkt blieb dabei unverändert, was ein Indiz dafür ist, dass die Ionenstärke keinen 
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Abbildung 28: Einfluss des Kochsalzgehalts während der Ligandenbindungsreaktion auf das Signal und den 
Testmittelpunkt des ELISAs. Reaktion wurde in 0,003 M Glycinpuffer bei pH 9,5 durchgeführt. 
Um die Signalstärke zu maximieren, wurde daher der ELISA bei einer Salzkonzentration von 
0,75 M durchgeführt, was einem Salzgehalt im Probenpuffer von 3M entsprach. Dies hat den 
vorteilhaften Nebeneffekt, dass Realproben mit hohem Salzgehalt (z. B. Meerwasser) mit 
geringerer Abweichung analysiert werden können.  
Der pH-Wert des Probenpuffers spielte ebenfalls eine wichtige Rolle (s. Kapitel 4.4.3).  
4.3.7 Robustheit der Methode 
Organische Lösungsmittel in der Probe hatten einen deutlichen Einfluss auf den Test. Die 
Kalibrierkurven veränderten sich in dreierlei Hinsicht. Die Signalstärke (A-Wert) nahm mit 
steigendem Lösungsmittelanteil ab, gleichzeitig stieg der Testmittelpunkt (C-Wert) an 
(s. Abbildung 29). Außerdem nahm das Hintergrundsignal (D-Wert) ab. Acetonitril hatte 
dabei einen deutlich stärkeren Einfluss auf den Test als Methanol. 


































Abbildung 29: Einfluss des Volumenanteils von Methanol und Acetonitril in einer Probe auf die obere (A) und 
untere (D) Asymptote sowie den Wendepunkt der Kalibrierkurve des CBZ-ELISAs; ELISA wurde bei pH 7,6 




Die Abnahme der Signalintensität ist hauptsächlich auf die Denaturierung der eingesetzten 
Proteine zurückzuführen. Die Änderung des Testmittelpunktes ist vermutlich auf eine 
Interaktion des organischen Lösungsmittels mit den Liganden und der daraus resultierenden 
geringeren Affinitätskonstanten des Antikörpers zurückzuführen. 
Bei der Quantifizierung von CBZ in Gewässern hat das Vorhandensein von organischen 
Lösungsmitteln Einfluss auf die Genauigkeit. Die Erhöhung des Testmittelpunkts führt zu 
einer Unterbestimmung, die Abnahme von Signalstärke und Hintergrundsignal zu einer 
Überbestimmung der Analytkonzentration. Abhängig von der Analytkonzentration können 
sich diese Einflüsse gegenseitig aufheben (s. Abbildung 30). Bei einer Konzentration von 
2,5 % Methanol oder 0,5 % Acetonitril beträgt die Abweichung im Bereich zwischen 0,05 und 
2 µg/L weniger als 25 % und ist für die meisten Anwendungszwecke akzeptabel. In 
Trinkwasser und kommunalen Abwässern besteht kaum Gefahr, dass diese Werte 
überschritten werden. 
























CBZ-Konzentration [µg/L]  
Abbildung 30: Simulierte Wiederfindungsrate von lösungsmittelhaltigen Standardlösungen bezogen auf 
lösungsmittelfreie Kalibrierlösungen, in Abhängigkeit von der Analytkonzentration.  
Besteht Verdacht, dass in einer Probe aufgrund von vorhandenen Lösungsmitteln eine zu 
hohe Konzentration gemessen wird, kann durch Verdünnung der Probe die Richtigkeit des 
Messergebnisses verbessert werden. Um die Denaturierung der Proteine zu verhindern 
bietet es sich darüber hinaus an, die Kontaktzeit durch eine verkürzte Inkubationszeit zu 
vermindern. Gegebenenfalls ist hierbei eine Erhöhung der Tracerkonzentration nötig, um die 
Signalstärke aufrechtzuerhalten.  
Darüber hinaus wurde der Einfluss einiger weiterer potentiell störender Stoffe untersucht: 
Fe(II)-Ionen, die im Grundwasser vor der Trinkwasseraufbereitung häufig in hohen 
Konzentrationen vorliegen, haben auf den CBZ-ELISA keinen signifikanten Einfluss [305].  
Tests mit synthetischen Huminsäuren zeigten bis zu einer Konzentration von 10 mg/L einen 
vernachlässigbaren Effekt auf den CBZ-ELISA [306]. Die Zugabe von BSA, das im Ruf steht 
etwaige Störungen durch Huminsäuren und ähnliche Stoffe verringern zu können [247, 307], 
führte zu keiner Verschlechterung des Tests, außer einer Erhöhung des Testmittelpunktes 
um ca. 50 % [306]. Dieser Effekt trat nur bei pH 10,5 und nicht bei pH 7,6 auf. Offenbar liegt 
bei pH-Wert 10,5 ein Teil des CBZ an BSA gebunden vor. Unter neutralen und basischen 




geschieht deutlich langsamer als die Bindung an den Antikörper. BSA wurde zu Beginn der 
vorliegenden Arbeit (ELISA-Methode A) als Pufferzusatz verwendet. Später wurde jedoch 
darauf verzichtet (ELISA-Methode B), da BSA wegen seiner Neigung zur Schaumbildung 
schwierig zu pipettieren war und dabei kaum Vorteile bot. 
Der Einfluss von Detergentien auf den ELISA war gering. Der Zusatz von Polysorbat 20 
(Tween20) führte bis einschließlich der getesteten Höchstkonzentration von 0,5 % zu 
keinerlei messbaren Veränderungen des Tests. Auch eine Verbesserung der Sensitivität, 
wie für einen anderen ELISA nach Zugabe von 0,1 % Tween berichtet wurde [308], konnte 
nicht festgestellt werden. 
4.3.8 Plattenkonservierung 
Die Beschichtung der Mikrotiterplatte mit Antikörpern macht einen erheblichen Teil des 
Aufwands und der Arbeitszeit aus. Dieser Arbeitsschritt wird in der Regel direkt vor der 
Testdurchführung vorgenommen, kann jedoch durch eine Konservierung der Platte 
ausgelagert werden, wodurch ein flexiblerer Einsatz des ELISAs möglich wird. 
Daher wurde eine von Kolosova et al. vorgeschlagene Konservierungsmethode für den 
CBZ-ELISA getestet [309]. Um Kosten zu sparen, wurde dabei das ursprüngliche Rezept für 
die Konservierungslösung verdünnt, wodurch sich keine messbare Verschlechterung der 
Konservierung ergab. Die Kosten der Konservierung konnten dadurch von 5 Euro auf 
40 Cent pro Platte verringert werden. 
Die konservierten Platten wurden über einen Zeitraum von 12 Wochen bei 4°C gelagert und 
im Abstand von zwei Wochen mit einer frisch beschichteten Platte verglichen. Das Signal 
der konservierten Platten blieb dabei relativ konstant in einem OD-Bereich von 0,6-0,8 
(s. Abbildung 31a). Die an verschiedenen Tagen frisch beschichteten Platten lieferten 
deutlich stärkere Signalschwankungen als die konservierten Platten, die alle am gleichen 
Tag beschichtet wurden. Dies ist ein Indiz dafür, dass schon kleinere Abweichungen beim 
Beschichtungsprozess (z. B. Konzentration, Temperatur, Ozonkonzentration in der Luft, etc.) 
einen erheblichen Einfluss auf das Endsignal im ELISA haben können. 
Ebenso wichtig wie die Signalstärke ist die Homogenität der Platten, die durch die gleiche 
Behandlung aller 96 Kavitäten überprüft wurde. Der Variationskoeffizient der konservierten 
Platten lag dabei mit durchschnittlich 3,5 % nur geringfügig höher als derjenige der frisch 
beschichteten Platten (3,2 %).  
In einem weiteren Experiment wurde die Langzeitstabilität durch eine 5-wöchige Lagerung 
bei 40°C im Trockenschrank simuliert. Dabei wurden immer noch 73 % des Signals einer 
frisch beschichteten Platte erreicht. Der Variationskoeffizient der 96 Kavitäten betrug 3,2 % 
und war damit nur unwesentlich höher als bei der Referenzplatte. Unter der Annahme, dass 
bei 40°C im Trockenschrank dieselben Zersetzungsreaktionen ablaufen wie bei 4°C im 
Kühlschrank, lässt sich mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung die Lagerungsfähigkeit im 
Külschrank extrapolieren. Eine 5-wöchige Lagerung bei 40°C entspricht hiernach ungefähr 
einer 60-wöchigen Lagerung bei 4°C. Somit erscheint die Lagerung der Platten für ein Jahr 




Zu erwähnen ist, dass bei einer ungeschützten Lagerung im Kühlschrank schon nach 
wenigen Wochen einige Kavitäten sehr starke Signaleinbußen zeigten. Offenbar war 
Feuchtigkeitsbildung hierfür der Grund, da dieses Problem bei der Lagerung in einem 
geschlossenen Gefäß mit einer kleinen Menge Trockenmittel nicht auftrat.  
Bei der Quantifizierung von Gewässerproben wurde hinsichtlich der bestimmten 
Konzentrationen kein signifikanter Unterschied zwischen einer frisch beschichteten und 
einer konservierten Platte gefunden. 
Konservierte Platten wurden in dieser Arbeit gelegentlich verwendet und insbesondere dann, 
wenn nur wenige Proben zu messen waren. 


































Abbildung 31: ELISA-Platten wurden nach Beschichtung mit sekundärem und primärem Antikörper konserviert 
und bei 4°C 2-12 Wochen gelagert. Danach wurde die Signalstärke (a) und die Homogenität innerhalb der 
96 Kavitäten bestimmt (b) und mit einer frisch beschichteten Platte vergleichen. 
4.4 Selektivität des CBZ-spezifischen Antikörpers 
Der erhebliche Geschwindigkeits- und Kostenvorteil der Immunoassays wird in der Praxis 
durch ihre Tendenz zu falsch-positiven Analyseergebnissen relativiert [310]. Zur Validierung 
des Immunoassays wurde deshalb eine Untersuchung möglicher Kreuzreaktanden 
durchgeführt. 
Als mögliche Kreuzreaktanden bei der Untersuchung von Gewässerproben kommen in 
erster Linie Arzneimittel und ihre Abbauprodukte in Frage. Zunächst wurde daher eine 
Literaturrecherche durchgeführt und anschließend diejenigen Substanzen überprüft, die 
sowohl eine Ähnlichkeit in der Molekülstruktur als auch eine nennenswerte Verbreitung in 
der Umwelt besitzen. Nachdem dieser konventionelle Ansatz offenbar nicht alle relevanten 
Kreuzreaktanden hervorbrachte und bei der Quantifizierung von CBZ in Gewässern 
weiterhin beträchtliche Überbestimmungen auftraten, wurde mit der Kopplung von 
Flüssigkeitschromatographie und ELISA ein wirkungsbezogener analytischer Ansatz verfolgt 





Alle Metaboliten von CBZ zeigten Kreuzreaktivitäten von weniger als 100 % (Tabelle 19). 
EP-CBZ zeigte die mit Abstand höchste Kreuzreaktivität von ca. 70 %. Daneben ist noch 
2-OH-CBZ mit einer Kreuzreaktivität von ca. 15 % erwähnenswert, die im basischen Milieu 
auf unter 1 % abfällt. Die Kreuzreaktivitäten der übrigen Metaboliten lagen unter 3 %. 
Die untersuchten Arzneimittel lassen sich in trizyklische Verbindungen und Verbindungen 
mit Diphenylmethyl-Gruppe (s. Kapitel 4.4.2) unterteilen. Die trizyklischen Verbindungen 
Amitriptylin, Imipramin, Opipramol, Protriptylin, Doxepin und Loratadin zeigten abhängig vom 
pH-Wert relativ geringe Kreuzreaktivitäten zwischen 0,2 % und 11 %. Zur zweiten Gruppe 
gehörten neben Cetirizin die Arzneimittel Hydroxyzin, Norchlorcyclizin, Cloperastin und 
Diphenhydramin, die zum Teil sehr hohe Kreuzreaktivitäten von mehr als 400 % zeigten.  
Dass Cetirizin in der Lage ist, an einen CBZ-spezifischen Antikörper zu binden, ist bereits 
zuvor bei einem in der klinischen Diagnostik verwendeten Analysegerät beschrieben worden 
[311]. Parant et al. bestimmten die spezifische (massenbezogene) Kreuzreaktivität von 
Cetirizin, Hydroxyzin, Norchlorcyclizin, Norcyclizin, Homochlorcyclizin und Oxatomid als 
125 %, 85 %, 66 %, 50 %, 25 % und 15 %. Für Flunarizin, Cinnarizin, Terfenadin und 
Meclizin wurden geringe Kreuzreaktivitäten von weniger als 5 % bestimmt. In der 
vorliegenden Arbeit wurden bei pH 7,6 ähnliche spezifische Kreuzreaktivitäten gegen 
Cetirizin, Hydroxyzin und Norchlorcyclizin gefunden. Da ebenfalls ähnlich hohe 
Kreuzreaktivitäten gegenüber EP-CBZ bestimmt wurden [312], liegt die Vermutung nahe, 
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Abbildung 32: Strukturen von Stoffen, die auf ihre Kreuzreaktivität im CBZ-ELISA untersucht wurden. Zur 






























































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































4.4.2 Identifizierung von Kreuzreaktanden mit Hilfe eines LC-ELISAs 
Abwasser enthält eine kaum zu überschauende Anzahl gelöster Stoffe und stellt daher 
sowohl chromatographische als auch immunchemische Analyseverfahren vor 
Herausforderungen. Das LC-DAD-UV-Chromatogramm einer 4000-fach konzentrierten 
Abwasserprobe (s. Abbildung 33a) verdeutlicht diese Komplexität und zeigt eine Vielzahl 
nicht aufgelöster Peaks. 

































































Abbildung 33: Eine 4000-fach konzentrierte Abwasserprobe wurde analysiert mit LC-DAD UV (a), LC-MS/MS im 
MRM Modus (b), LC-ELISA bei pH 4,5 und pH 10,5 (c). Die Graphen wurden relativ zum höchsten Peak skaliert. 
Die gestrichelte Linie in Abbildung a) stellt das Chromatogramm von Reinstwasser dar. Die Peaks konnten 
folgendermaßen zugeordnet werden: DiOH-CBZ (I), 2-OH-CBZ (II), 10-OH-CBZ (III), EP-CBZ (IV), 3-OH-CBZ 
(V), CBZ (VII) und Cetirizin (VIII). Peak VI konnte nicht zugeordnet werden. 
Gleichzeitig enthält Abwasser auch die meisten Substanzen, die bei der Analyse von 
Gewässern das Ergebnis des ELISAs beeinflussen können. Aus diesem Grund wurde eine 
Abwasserprobe per HPLC fraktioniert und mit dem ELISA sowie massenspektrometrisch 
analysiert. Diese Prozedur ist an anderer Stelle im Detail diskutiert worden und soll hier nur 
verkürzt wiedergegeben werden [285].  
Die Abwasserprobe wurde fraktioniert und nach der Entfernung des organischen 
Lösungsmittels mit dem ELISA analysiert. Dabei traten vier größere Peaks auf, die als 2-OH-
CBZ, EP-CBZ, CBZ und Cetirizin identifiziert werden konnten (s. Abbildung 33c). Erstere 
konnten über die Retentionszeit bestimmt werden, Cetirizin wurde über das 
Massenspektrum identifiziert. Da dieses Spektrum eine Vielzahl an Peaks aufwies, wurde 
die Probe unter geänderten chromatographischen Bedingungen erneut fraktioniert 
(s. Abbildung 34). In der im ELISA positiven Fraktion wurde mit Hilfe von hochauflösender 




ermittelt, der nach einer Datenbanksuche in SciFinder [322] als Cetirizin identifiziert wurde. 
Nachfolgende Untersuchungen mit Cetirizin bestätigten die Kreuzreaktion des Antikörpers 
mit dieser Substanz. 





































Abbildung 34: Peak VIII (s. Abbildung 33) wurde gesammelt und unter geänderten chromatographischen 
Bedingungen analysiert. LC-DAD UV (a) und LC-ELISA (b) sind abgebildet. Die grau unterlegte Fraktion wurde 
mit hochauflösender MS weitergehend analysiert. 
4.4.3 Einfluss des pH-Wertes auf die Kreuzreaktivität 
































Abbildung 35: Kalibrierkurven von CBZ und Cetirizin wurden bei acht verschiedenen pH-Werten bestimmt. 
Dargestellt ist die Abhängigkeit der Signalstärke (a) und der Testmittelpunkte (b) vom pH-Wert. Beide 
Abbildungen zeigen jeweils Mittelwert und Standardabweichung aus zwei Experimenten.  
Cetirizin besitzt zwei Amino-Gruppen und eine Carbonsäure-Gruppe, die in Abhängigkeit 
vom pH-Wert protoniert bzw. deprotoniert werden (pKa = 2,2; 2,9; 8,0 [313]). Daher wurde 
untersucht, welche Auswirkungen ein veränderter pH-Wert auf Selektivität und Sensitivität 
des ELISAs hat. Hierzu wurden acht verschiedene Probenpuffer im pH-Bereich zwischen 3,5 
und 10,5 untersucht.  
Die Signalstärke (A-Wert der Kalibrierfunktion) war im pH-Bereich zwischen 4,5 und 9,5 
annähernd konstant (s. Abbildung 35a). Außerhalb dieses Bereichs nahm das Signal rasch 
ab, was vorwiegend auf die Denaturierung des Enzyms zurückzuführen sein dürfte.  
Zudem hatte der pH-Wert einen deutlichen Einfluss auf die Selektivität des Antikörpers. 
Beim Wechsel von neutralem zu basischem pH-Wert sank die Affinität des Antikörpers 




Für dieses Verhalten kann die Deprotonierung von Cetirizin verantwortlich gemacht werden. 
Unter neutralen Bedingungen bildet Cetirizin ein Zwitter-Ion, das eine negative Ladung an 
der Carbonsäure und eine positive Ladung am Piperazin-Ring trägt. Letztere wird oberhalb 
von pH 8 überwiegend deprotoniert, so dass ein Anion zurückbleibt. Der Kehrwert des 
Testmittelpunkts, der als Maß für die Affinität des Antikörpers interpretiert werden kann, zeigt 
eine vergleichbare pH-Abhängigkeit wie der Molenbruch des Zwitterions von Cetirizin. 
Hieraus lässt sich ableiten, dass das Zwitterion maßgeblich verantwortlich ist für die 
Kreuzreaktivität von Cetirizin (s. Abbildung 36). 


















































Abbildung 36:a) Normierter, reziproker IC50-Wert von Cetirizin und Molenbrüche der Spezies in Abhängigkeit 
vom pH-Wert des Probenpuffers (Spezies I: Dikation; II:Kation; III: Zwitter-Ion; IV: Anion; Mittelwert und 
Standardabweichung aus zwei Experimenten); b) Struktur von Cetirizin (Spezies III) mit pKa-Werten.  
Darüber hinaus war ein Einfluss des pH-Wertes auf die Selektivität des Antikörpers 
festzustellen. Die Affinität des Antikörpers gegenüber CBZ nahm unterhalb von pH 6,5 ab, 
während sie gegenüber Cetirizin annähernd konstant blieb. Da CBZ über den gesamten 
betrachteten pH-Bereich unpolar ist (pKa,1 ≤ 1; pka,2 = 13,9 [323, 324]), deutet dies auf eine 
Veränderung des Antikörpers selbst hin. Es ist gut möglich, dass die Bindungstasche eine 
oder mehrere Aminosäuren enthält, die im fraglichen pH-Bereich protoniert bzw. deprotoniert 
werden (z. B. Asparaginsäure oder Glutaminsäure). Diese Polaritätsveränderung kann für 
die geringere Bindungstendenz an CBZ verantwortlich sein. Dass Cetirizin hiervon weniger 
betroffen ist, kann sterische Gründe haben oder durch eine zumindest teilweise 
unterschiedliche Bindungsstelle bedingt sein.  
An dieser Stelle sei darauf hingewiesen, dass die Bestimmung des pH-Wertes zwei 
systematischen Fehlern unterliegt. Zum einen wurde der pH-Wert mit einer Glaselektrode 
gemessen, die in Lösungen mit hohen Natrium-Konzentrationen an Zuverlässigkeit verliert. 
Zum anderen wurde der Probenpuffer durch die Probenzugabe um den Faktor 4 verdünnt, 
was allein schon eine Veränderung des pH-Wertes um mehrere Zehntel verursachen kann. 
Daher sind die Kurven in Abbildung 35 und Abbildung 37 möglicherweise im Detail nicht 
korrekt, der generelle Trend dürfte jedoch zutreffen. 
Weiterhin wurde für weitere Arzneimittel und Metaboliten untersucht, wie sich eine Änderung 




Ergebnisdiskussion nötigen pKa-Werte sind in Tabelle 19 aufgeführt. Soweit verfügbar wurde 
auf experimentelle Werte zurückgegriffen, in den übrigen Fällen wurde die Berechnung der 
pKa-Werte mit einer Software durchgeführt [325]. Die benutzte Software erzielte in einer 
Vergleichsstudie zwar die besten Resultate [326], hat aber auch Schwächen. So wurde 
beispielsweise für Oxcarbazepin ein pKa-Wert errechnet, der mit 13,9 deutlich vom 
experimentellen Wert (10,7) abwich. 















































Abbildung 37: Abhängigkeit der Kreuzreaktivität vom pH-Wert des Probenpuffers. a) Verbindungen ohne 
Polaritätswechsel im dargestellten pH-Bereich; b) Verbindungen mit Polaritätswechsel. Die jeweiligen pKa-Werte 
sind mit einem roten Pfeil markiert. Werte wurden je einmal gemessen. 
Die Substanzen Cetirizin, Amitriptylin, Opipramol, Doxepin und 2-OH-CBZ zeigten im sauren 
und neutralen pH-Bereich eine weitgehend konstante Kreuzreaktivität (s. Abbildung 37a). Im 
basischen Milieu nahm hingegen in allen Fällen die Kreuzreaktivität stark ab. Die Abnahme 
der Kreuzreaktivität fiel dabei ungefähr mit dem pKa-Wert zusammen.  
Im Gegensatz dazu war die Kreuzreaktivität gegenüber EP-CBZ, Ox-CBZ, 10-OH-CBZ, 
DiOH-CBZ sowie dem Hapten CBZ-Triglycin über den gesamten untersuchten pH-Bereich 
relativ konstant (s. Abbildung 37b). Dies ist damit zu erklären, dass diese Substanzen, mit 
Ausnahme von Ox-CBZ (pKa 10,7), keinen Polaritätswechsel im untersuchten pH-Bereich 
zeigten. Ox-CBZ ist gesondert zu betrachten, da es mit ca. 0,5 % CBZ verunreinigt war. 
Nach Abzug dieses Sockelbetrags von 0,5 % ergibt sich mit steigendem pH-Wert eine 
Verminderung der Kreuzreaktivität von 0,7 % bei pH 4,5 auf 0,04 % bei pH 10,5, so dass 
Ox-CBZ de facto der ersten Gruppe zuzurechnen ist. 
In fast allen Fällen war bei pH 3,5 ein leichter Anstieg der Kreuzreaktivität zu beobachten. 
Bei diesem pH-Wert ist also nicht nur die Affinität des Antikörpers gegenüber CBZ 
vermindert (s. Abbildung 35a), sondern auch seine Selektivität. Ähnliches war bei pH 10,5 
für die Substanzen mit konstanter Polarität zu beobachten.  
Es bleibt festzuhalten, dass zum einen der Ladungszustand des Antikörpers von Bedeutung 




gegenüber CBZ, das über den gesamten untersuchten pH-Bereich unpolar ist. Zum anderen 
ist auch der Ladungszustand des Liganden von Bedeutung, was sich in der pH-abhängigen 
Kreuzreaktivität von Cetirizin und zahlreichen weiteren Substanzen äußert. 
Bei pH 10,5 waren die Kreuzreaktivitäten der meisten Substanzen am geringsten, so dass 
dieser pH-Wert besonders günstig für die Analyse von Gewässerproben ist. 
4.4.4 Beziehung zwischen chemischer Struktur und Kreuzreaktivität 
Auf den ersten Blick ist es erstaunlich, dass der Antikörper sowohl verschiedene trizyklische 
Verbindungen als auch Stoffe mit Diphenylmethyleinheit bindet. Um diesen ungewöhnlichen 
Sachverhalt näher zu beleuchten, werden im Folgenden zunächst die Topologien dieser 
Verbindungen verglichen. Weiterhin wird der Zusammenhang zwischen Ladungsverteilung 
und der Antikörperaffinität untersucht, wobei insbesondere der Einfluss des pH-Wertes und 
die dabei auftretenden Ladungsverschiebungen von Interesse sind. 
Ähnlichkeiten im Strukturgerüst 
Um topologische Gemeinsamkeiten und Unterschiede aufzuzeigen, wurden soweit verfügbar 
die Kristallstrukturen der Kreuzreaktanden mit derjenigen von CBZ verglichen. Hierbei ist 
Vorsicht angebracht, da die Struktur eines Stoffes in fester Phase nicht zwangsläufig 
identisch mit der Struktur in der Flüssigphase ist. Die Übereinstimmung zwischen 
Konformation in fester und flüssiger Phase ist dann besonders hoch, wenn die 
bestimmenden Kräfte intramolekular wirken und nicht durch die Umgebung bestimmt werden 
(d.h. durch das Lösungsmittel bzw. die Kristallumgebung). Die Übertragbarkeit hängt auch 
von der Flexibilität der Strukturen ab, für rigide Systeme wie das trizyklische 
Dibenz[b,f]azepin-Grundgerüst sind gute Vorhersagen zu erwarten. 
 
Abbildung 38: Überlagerung der Kristallstrukturen von Norchlorcyclizin (grün) und CBZ (rot) 
Die Ähnlichkeit zwischen CBZ und Norchlorcyclizin, einem Derivat von Cetirizin, lässt sich in 
Abbildung 38 erkennen, die die Überlagerung beider Kristallstrukturen [68, 327] mit Hilfe 




Phenyleinheiten als auch die Carboxamid- bzw. Piperazin-Gruppe eine ähnliche Ausrichtung 
ein. 
Beide Phenyleinheiten sind für eine erfolgreiche Bindung an den Antikörper unabdingbar. Ist 
wie in 4-Chlorphenylharnstoff bei ansonsten ähnlicher Struktur nur eine Phenyleinheit 
vorhanden, sinkt die Kreuzreaktivität drastisch auf 0,001 % ab. Dieser Wert ist niedrig, aber 
immer noch deutlich höher als bei Benzoylecgonin, Harnstoff und Triglycin, die aufgrund 
ihrer völlig unterschiedlichen Struktur als Negativkontrolle gelten können.  
Für einen systematischen Vergleich wurden für zehn trizyklische Verbindungen und acht 
Diphenylmethyl-Verbindungen die in Kapitel 2.1 eingeführten Winkel und Abstände bestimmt 
(s. Tabelle 20).  
Tabelle 20: Anhand der Kristallstrukturen wurden der Biegungswinkel α der Anellierungswinkel β der 
Torsionswinkel γ sowie der Abstand der Phenylringe δ bestimmt. Soweit mehrere Konformere pro Elementarzelle 
vorhanden sind, sind diese getrennt nebeneinander aufgeführt. Von einigen Substanzen war nur die 
Kristallstruktur eines Salzes (z. B. eines Pikrats) bekannt. 
Name α β γ δ(Å) Referenz 
Trizyklische Verbindungen     
CBZ Form III  53° 30° 3° 4,84 [68] 
EP-CBZ 64° 30° 1° 4,70 [72] 
Iminostilben 35° 31° 0° 5,05 [329] 
Opipramol 50° 30° 4° 4,87 [330] (Dipikrat) 
DiH-CBZ Form I/II 62°/61° 28°/26° 18°/19° 4,78/4,82 [331]/[332] 
10-OH-CBZ 51° 28° 19° 4,93 [333] 
Ox-CBZ 63° 27° 17° 4,77 [334] 
Amitriptylin 51° 24° 19° 5.03 [335] (Pikrat) 
Desloratadin 56° 29° 13° 4,85 [336] 
Imipramin* 50°/58° 25°/24° 19°/9° 4,96/4,79 [337] (Hydrochlorid) 
      
Diphenylmethyl-Verbindungen     
Diphenhydramin 78° 45° 4° 4,63 [338] 
Norchlorcyclizin 64° 30° 1° 4,87 [327] 
p,p’-DDT 65° 27° 30° 4,94 [339] 
o,p-DDT* 89°/80° 26°/26° 47°/31° 4,78/4,77 [339] 
(R)-Cetirizin* 83°/77° 33°/42° 26°/30° 4,71/4,84 [340] (Dipikrat) 
Benzhydrylamin 82° 37° 40° 4,87 [341] 
Cloperastin 90° 31° 52° 4,88 [342] (Fendizoat) 
Diphenylamin 47 11 41 5,09 [343] 
*Elementarzelle enthält zwei verschiedene Konformere 
 
Die trizyklischen Verbindungen lassen sich unterteilen in Verbindungen mit und ohne 
Doppelbindung in 10,11-Position. CBZ, EP-CBZ, Opipramol und Iminostilben besitzen diese 
Doppelbindung, das Dibenzazepingerüst ist hier annähernd spiegelsymmetrisch. Aufgrund 
des fehlenden Substituenten weicht Iminostilben am wenigsten von einer planaren Struktur 




zu höheren Biegungswinkeln sowie zu einem geringeren Abstand zwischen den 
Benzoleinheiten. 
Mit Einführung der Einfachbindung in 10,11-Position geht die Spiegelsymmetrie verloren. Es 
kommt zu einer Verdrillung der Bindung zwischen C(10) und C(11) sowie zu einer Torsion 
zwischen den Bindungen C(4a)-N(5) und N(5)-C(5a), die sich auf die angrenzenden 
Phenyleinheiten überträgt (10-OH-CBZ, DiH-CBZ, Ox-CBZ, Desloratadin, Amitriptylin, 
Imipramin). Die höhere Flexibilität des Dihydroazepins erlaubt eine leichte Vergrößerung des 
Abstandes zwischen den Benzoleinheiten und eine Abnahme des Anellierungswinkels β 
gegenüber den Strukturen mit Doppelbindung.  
Aus der Verknüpfung dieser Feststellungen und den Kreuzreaktivitäten aus Tabelle 19 
lassen sich folgende Schlüsse ziehen: 
Die Ligandenbindung ist unempfindlich gegenüber leichten Veränderungen des 
Biegungswinkels und des Torsionswinkels. Dies lässt sich aus DiH-CBZ und EP-CBZ 
schließen, die trotz höheren Biegungswinkels und im Fall von DiH-CBZ ebenfalls höheren 
Torsionswinkels sehr hohe Kreuzreaktivitäten von etwa 100 % bzw. 70 % aufweisen. 
Interessant ist weiterhin, dass die Hydrierung bzw. Epoxidierung in 10,11-Position in diesen 
beiden Fällen wenig Einfluss auf die Bindung hat.  
Aufgrund obiger Ausführungen erscheint es weiterhin wahrscheinlich, dass die sehr geringe 
Kreuzreaktivität von Iminostilben nicht auf den geringeren Biegungswinkel, sondern auf das 
Fehlen des Substituenten am Stickstoffatom des Trizyklus zurückzuführen ist. Ein weiteres 
Indiz für die entscheidende Bedeutung dieses Substituenten ist, dass die Arzneimittel 
Opipramol, Imipramin, Amitriptylin und Loratadin eine höhere Kreuzreaktivität zeigen als 
Iminostilben. Diese Substanzen tragen an dieser Position statt einer Carbamoylgruppe 
verschiedene organische Reste.  
Die für die trizyklischen Verbindungen definierten Winkel lassen sich auch für die 
Diphenylmethyl-Verbindungen bestimmen. Allerdings besitzen diese Werte aufgrund der 
hohen Flexibilität der Phenyleinheiten [344] weniger Aussagekraft als es bei den rigiden 
trizyklischen Verbindungen der Fall ist. 
Diese Flexibilität der Phenyleinheiten lässt sich anschaulich am Torsionswinkel  ablesen. In 
Diphenhydramin und Norchlorcyclizin stehen die Phenylringe einander fast spiegel-
symmetrisch gegenüber, was sich in einem geringen Torsionswinkel widerspiegelt. Bei 
Cloperastin sind diese Ringe hingegen stark gegeneinander verdreht ( = 52°) und die 
Benzoleinheiten stehen senkrecht zueinander ( = 90°). Die übrigen Diphenylmethyl-
Verbindungen lassen sich als Mischformen aus diesen beiden Konstellationen beschreiben. 
Auffällig ist, dass die Kristallstrukturen von Norchlorcyclizin und (R)-Cetirizin trotz sehr 
ähnlicher Struktur verschiedene Konformationen einnehmen. Die Phenylringe sind demnach 
relativ frei drehbar. Die hohe Flexibilität der Phenylringe lässt sich auch daran erkennen, 
dass bei (R)-Cetirizin und o,p-DDT in einer Elementarzelle jeweils zwei verschiedene 
Konformere mit unterschiedlichen Ringanordnungen vorliegen.  
Im Kristall liegt also keine eindeutig günstige Konformation vor, in gelöster Form trifft 
vermutlich Ähnliches zu. Aufgrund der relativ großen Flexibilität ist anzunehmen, dass die 
beiden Phenylringe mit geringem Energieaufwand in die Position gelangen können, die für 





Abbildung 39: Strukturen einiger Kreuzreaktanden mit Angabe der Kreuzreaktivitäten. Wenn nicht anders 
angegeben, wurden die Werte bei pH 7,6 (mit BSA-Zugabe) ermittelt. In Klammern befindet sich die 
Nummerierung wie in Tabelle 19. 
Einfluss von Substituenten 
Folgende empirisch aufgestellte Regeln ergaben sich nach eingehender Analyse der 
Kreuzreaktivitäten: 
 Polare Substituenten am trizyklischem Gerüst führen zu geringerer Kreuzreaktivität 
In allen untersuchten Fällen führte eine Substitution an der Brücke zwischen den 
Phenylringen (10,11-Position) zu einer geringen Kreuzreaktivität von weniger als 1 % (Ox-
CBZ, 10-OH-CBZ und DiOH-CBZ, s. Abbildung 39). Auch bei einer Substitution an den 
aromatischen Ringbestandteilen wie bei 2-OH-CBZ und 3-OH-CBZ wurden relativ geringe 
Kreuzreaktivitäten gefunden, die sich durch Deprotonierung bei stark basischem pH-Wert 
weiter verminderten. Die höchste Kreuzreaktivität der substituierten Derivate zeigte EP-CBZ 
mit ca. 70 % Kreuzreaktivität, dessen Epoxy-Gruppe auch die geringste Polarität aufwies.  
 Positive Ladung an der Seitenkette in δ-Position fördert Ligandenbindung 
Zahlreiche untersuchte Stoffe besitzen eine Seitenkette, die sich an der einatomigen Brücke 
zwischen den Phenyl-Einheiten befindet. In vielen Fällen sitzt im Abstand von vier Atomen 
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bei pH 4,5 protoniert, während sie bei pH 10,5 deprotoniert ist. In der Regel band die 
protonierte Form deutlich besser an den Antikörper. Dieser Effekt trat sowohl bei primären, 
sekundären als auch tertiären Aminen auf, bei Amitriptylin, Imipramin, Opipramol, Doxepin, 
Diphenhydramin, Cloperastin, Hydroxyzin, Norchlorcylizin und Cetirizin. Einzige Ausnahme 
war Loratadin, bei dem die Kreuzreaktivität im sauren pH-Bereich geringer war. Dieses 
abweichende Verhalten ist vermutlich auf die Doppelbindung zurückzuführen, mit der die 
Piperidin-Gruppe mit dem Trizyklus verknüpft ist. Durch die deutlich verminderte Flexibilität 
wird das Ammonium-Ion vermutlich in eine antibindende Lage gezwungen.  
 Positive Ladung an der Seitenkette in -Position erschwert Ligandenbindung 
Im sauren pH-Bereich tragen Benzhydrylamin, 4-Chlorbenzhydrylamin und 
(Diphenylmethyl)methylamin eine positive Ladung in direkter Nachbarschaft zum zentralen 
Kohlenstoffatom (-Position). Die Entfernung dieser Ladung bei pH 10,5 führte in allen drei 
Fällen zu einer deutlichen Erhöhung der Kreuzreaktivität um das bis zu Siebenfache. 
 Ein Chlor-Substituent am Phenyl-Ring in para-Stellung fördert Ligandenbindung 
Gegenüber den unsubstituierten Molekülen führte das Vorhandensein der Chlor-
Substituenten in den Verbindungen 4-Chlorbenzhydrol und 4-Chlorbenzhydrylamin zu einer 
Zunahme der Kreuzreaktivität, abhängig vom pH-Wert bis zu einem Faktor von 13. Eine 
vergleichbare Beobachtung konnte bei den strukturell ähnlichen Verbindungen 
Diphenhydramin und Cloperastin gemacht werden. Es liegt nahe, dass die etwa sechsmal 
höhere Kreuzreaktivität von Cloperastin auf den Chlor-Substituenten zurückzuführen ist, der 
in Diphenhydramin nicht vorhanden ist. 
Interessanterweise ist in prochiralen Verbindungen bedeutsam, an welchem der beiden 
Phenylringe der Chlor-Substituent gebunden ist: Die Affinität des Antikörpers gegenüber 
(R)-Cetirizin war erheblich geringer als gegenüber (S)-Cetirizin (s. Abbildung 39 b). Der Anti-
körper ist also enantioselektiv. Dass Enantiomere Unterschiede im Bindungsverhalten zu 
Antikörpern aufweisen können, hat Landsteiner bereits 1928 gezeigt [345]. 
 Spezies des Ringatoms 5 kann C oder N sein 
Das Stickstoffatom N(5), das bei CBZ die beiden Phenylringe verbrückt, besitzt nur eine 
geringe Bedeutung für die Ligandenbindung. So war die Kreuzreaktivität von Protriptylin und 
Amitriptylin, bei denen sich an dieser Position ein Kohlenstoffatom befindet, ähnlich hoch wie 
bei den verwandten Strukturen Opipramol und Imipramin. 





A: Kohlenstoffbrücke ist nicht erforderlich für die Bindung, Substitution: 
Hydrierung und Epoxidierung unkritisch; Hydroxylierung und 
Ketonbildung bindungshemmend 
B: Phenylringe sind zwingend für die Bindung erforderlich, polare 
Ringsubstituenten vermindern Bindung 
C: Chlor-Substitution erleichtert Bindung 
D: Für die Bindung ist es unerheblich, ob Brückenkopfatom Kohlenstoff 
oder Stickstoff ist 
E: Positive Ladung an dieser Stelle ist bindungshemmend 
F: Positive Ladung an dieser Stelle ist bindungsfördernd 
G: Fehlende Substitution am Brückenkopfatom führt zu schwacher 
Ligandenbindung 
Abbildung 40: Zusammenfassende Beschreibung der Strukturmerkmale, die für die Ligandenbindung von 
Bedeutung sind. 
Die aufgeführten Regeln sind geeignet, die Kreuzreaktivität von 
weiteren potentiellen Kreuzreaktanden abzuschätzen. Beispiels-
weise ist eine signifikante Kreuzreaktivität des Arzneimittels 
Chlorphenamin nicht auszuschließen. Aufgrund der Ähnlichkeit 
mit 4-Chlorbenzhydrylamin ist für diese Substanz eine erhebliche 
Kreuzreaktivität im mindestens einstelligen Prozentbereich 
anzunehmen. Die Aminogruppe ist bei Chlorphenamin vorteil-
hafterweise weiter von den Phenylringen entfernt als bei 4-Chlor-
benzhydrylamin. Das Heteroatom in einem der Phenylringe wirkt 
sich dagegen möglicherweise nachteilig aus, ähnlich wie in 
Loratadin. 
Chlorphenamin wird unter anderem in der Veterinärmedizin angewendet und steht auf der 
Liste der unentbehrlichen Arzneimittel der Weltgesundheitsorganisation WHO. Über die 
Verbreitung dieses Arzneimittels in der Umwelt ist wenig bekannt. Die Untersuchungen von 
Abwasser mit dem LC-ELISA lassen darauf schließen, dass in Deutschland durch diese 
Substanz keine Störung des ELISAs zu erwarten ist. Für den Einsatz in anderen Ländern ist 
diese Bewertung zu reevaluieren. Das Beispiel Chlorphenamin mag daher als Beleg dienen, 
dass ein LC-ELISA die wohl belastbarsten Aussagen über die Bedeutsamkeit von 
Kreuzreaktanden in der zu untersuchenden Matrix zu liefern vermögen.  
4.4.5 Beurteilung der Kreuzreaktionen für die Gewässeranalyse mit dem 
CBZ-ELISA 
Der Wert eines Immunoassays steht und fällt mit der Selektivität des Antikörpers. Eventuelle 
Kreuzreaktivitäten sind in der Praxis nur dann ein Problem, wenn die entsprechende 
Substanz in der zu untersuchenden Probe mit einer gewissen Wahrscheinlichkeit und in 
nennenswerter Konzentration vorkommt. In diesem Abschnitt sollen die gemessenen 
Kreuzreaktivitäten mit den in der Umwelt zu erwartenden Konzentrationen verknüpft werden, 










Um die zu erwartenden Konzentrationen in der Umwelt abschätzen zu können, lassen sich 
aus den Verschreibungszahlen der gesetzlichen Krankenkassen sowie den vom Bundes-
ministerium für Gesundheit empfohlenen Tagesdosen die in die Umwelt eingebrachten 
Stoffmengen abschätzen. Tabelle 21 zeigt die Mengen an Arzneimitteln, die im Jahr 2009 
von den gesetzlichen Krankenkassen in Deutschland verschrieben wurden. Zu beachten ist, 
dass es sich bei der empfohlenen Tagesdosis nur um einen Richtwert handelt, der von der 
Indikation abhängt und im Einzelfall vom behandelnden Arzt festzusetzen ist, so dass die 
tatsächlich in die Umwelt eingebrachten Werte erheblich von den hier angegebenen Werten 
abweichen können. 
Aus den Verschreibungszahlen geht hervor, dass deutlich größere Mengen an CBZ 
verschrieben werden als von allen anderen strukturverwandten Arzneimitteln. Dies ist vor 
allem der sehr hohen Tagesdosis von 1000 mg zuzuschreiben. Auch in der Summe ist die 
Menge der trizyklischen Arzneimittel Opipramol, Amitriptylin, Doxepin, Imipramin, 
Clomipramin, Trimipramin, Nortriptylin und Loratadin zu gering, um angesichts der niedrigen 
molaren Kreuzreaktivitäten von weniger als 2,2 % bei pH 10,5 die CBZ-Bestimmung 
signifikant zu beeinflussen. 
Tabelle 21: Anzahl der von den gesetzlichen Krankenkassen in Deutschland 2009 verschriebenen definierten 
Tagesdosen (DDD) [54], die Höhe der empfohlenen Tagesdosen [52], die aus diesen Daten resultierende 
insgesamt verbrauchte Menge sowie die spezifische (massenbezogene) Kreuzreaktivität CR bei pH 10,5 für 
ausgewählte Wirkstoffe mit struktureller Ähnlichkeit zu CBZ. 
Wirkstoff DDD [Mio] Tagesdosis [mg] Gesamtverbrauch [t] CR [%] 
verschreibungspflichtige Wirkstoffe    
Carbamazepin 58 1000 58 100 
Oxcarbazepin 12,9 1000 12,9 0,50 
Opipramol 74 150 11,1 0,78 
Amitriptylin 94,5 75 7,1 1,5 
Doxepin 54,2 100 5,4 0,22 
Trimipramin 31,6 150 4,7  
Clomipramin 8,1 100 0,81  
Hydroxyzin 3,9 75 0,29 15 
Imipramin 2,6 100 0,26 1,2 
Nortriptylin 2,5 75 0,19  
Desloratadin 20,3 5 0,10  
Levocetirizin 18,9 5 0,095 0,70 
     
nicht verschreibungspflichtige Wirkstoffe:   
Cetirizin 13,2 10 0,13 14 
Diphenhydramin 0,3 50-300 < 0,09 1,2 
Loratadin 0,7 10 0,007 1,3 
 
Schwierig wird die Beurteilung bei nicht verschreibungspflichtigen Arzneimitteln. Diese sind 




Kindern unter 12 Jahren sowie Jugendlichen unter 18 Jahren mit Entwicklungsstörung diese 
Arzneien erstattet werden. Die tatsächlichen Verkaufszahlen dürften in Summe um ein 
Vielfaches höher liegen. Neben Cetirizin, Diphenhydramin und Loratadin fallen hierunter 
auch die stark sedierenden Antihistaminika Chlorphenamin und Doxylamin, die auch als 
Schlafmittel in Gebrauch sind. Die Verwendung in rezeptfreien Kombipräparaten (z. B. Wick 
MediNait, Grippostad, etc.) macht den Stoffeintrag in die Umwelt schwer nachvollziehbar. 
Das Auftreten der kreuzreagierenden Arzneimittel in Abwässern und Oberflächengewässern 
ist zum Teil schon untersucht worden (s. Tabelle 22). Für Deutschland liegen bislang nur für 
Amitriptylin, Cetirizin, Doxepin und Opipramol Daten vor. In geklärtem Abwasser, das den 
maßgeblichen Eintragspfad in die Umwelt darstellt, wurde für jeden dieser Stoffe eine 
deutlich geringere Konzentration als für CBZ gefunden. Da die spezifische Kreuzreaktivität 
bei pH 10,5 für alle Stoffe 15 % oder weniger beträgt, sind nur sehr geringe 
Überbestimmungen zu erwarten. 
Tabelle 22: Auftreten von Arzneimitteln in Gewässern (Oberfl.wasser: Oberflächenwasser) 
Substanz Land 
Gemessene Höchstkonzentration [µg/L] 
Ref. 
Oberfl.wasser Klärwerkszulauf Klärwerksablauf 
Amitriptylin Deutschland <LOQ (0,01)  0,032 [346] 
 USA  >2 1,5 [347] 
 USA   0,086 [348] 
 Wales 0,021 6,7 0,40 [349, 350] 
 Kanada 0,004 0,021 0,021 [351] 
 Japan <LOQ (0,0005)  0,014 [352] 
 Spanien  0,21 0,12 [353] 
 Frankreich <LOQ (0,002)  0,006 [354] 
Cetirizin Deutschland 0,020  0,11 [279] 
 Finnland 0,008 1,6 1,3 [355] 
 Norwegen   0,7 [356] 
 Spanien  3,6 0,55 [357] 
 Schweden  0,22 0,28 [358] 
 Indien 530  2100 [359] 
Desloratadin Spanien  <LOQ (0,0002) <LOQ (0,0002) [357] 
Diphenhydramin USA 0,10   [360, 361] 
Doxepin Deutschland 0,22  0,36 [174] 
 Frankreich <LOQ (0,002)  <LOQ (0,017) [354] 
Hydroxyzin Australien  ca. 0,3 ca. 0,03 [362] 
Imipramin Spanien  0,048 0,055 [353] 
 Frankreich <LOQ (0,001)  <LOQ (0,013) [354] 
Loratadin Spanien  0,33 <LOQ (0,015) [357] 
Opipramol Deutschland <LOQ (0,01)  <LOQ (0,01) [346] 
Oxcarbazepin Frankreich  0,51 0,26 [179] 
In anderen Ländern wurden teilweise beträchtliche Unterschiede zur Situation in 
Deutschland beschrieben, die vor allem auf eine unterschiedliche Verschreibungspraxis 




konzentrationen von Amitriptylin gefunden worden. In den USA waren diese 
Konzentrationen bis zu zehnmal höher als die Konzentrationen von CBZ [347]. Bei der 
Quantifizierung von CBZ mit dem ELISA ergäbe sich hierdurch eine deutliche, aber immer 
noch akzeptable Überbestimmung von ca. 15 %. 
Die Konzentrationen an Cetirizin und auch Hydroxyzin waren in allen untersuchten Ländern 
höher als in Deutschland. In Spanien wurden in ungeklärtem Abwasser Konzentrationen 
gemessen, die bis zu 40 Mal höher waren als die Konzentrationen von CBZ [357]. Hier ist 
eine deutliche Überbestimmung um ein Vielfaches zu erwarten. 
Darüber hinaus wurden in einigen Ländern relativ geringe Mengen an Diphenhydramin, 
Imipramin, Loratadin und Oxcarbazepin gefunden, die aufgrund der geringen 
Kreuzreaktivitäten dieser Substanzen wenig problematisch für den Einsatz des CBZ-ELISAs 
sind.  
Metaboliten 
Es existieren nur wenige Studien über die Verbreitung der CBZ-Metaboliten in Oberflächen-
gewässern. Bisher wurden nur DiOH-CBZ [174-176] und EP-CBZ [180] nachgewiesen. 
Besser untersucht sind die Konzentrationen in Abwässern, die darauf schließen lassen, dass 
außer DiOH-CBZ alle Metaboliten in deutlich niedrigerer Konzentration als CBZ auftreten 
(s. Tabelle 6). Aus den vorliegenden Daten ergibt sich, dass entweder die Kreuzreaktivitäten 
oder die Konzentrationen der Metaboliten zu gering sind, um die Bestimmung von CBZ in 
Wasserproben mit dem ELISA zu beeinflussen. Einzig durch die Präsenz von EP-CBZ sind 
Überbestimmungen von mehr als 1 % zu erwarten, da dieser Stoff eine hohe 
Kreuzreaktivität zeigt und in relevanten Konzentrationen in Gewässern auftritt. 
Zusammenfassende Beurteilung 
In deutschen Oberflächengewässern und Abwässern ist aufgrund der Präsenz von EP-CBZ 
mit einer systematischen Überbestimmung durch den CBZ-ELISA im einstelligen Prozent-
bereich zu rechnen. Bei einer Durchführung des ELISAs bei pH 10,5 ist ein vernachlässigbar 
geringer Einfluss des Kreuzreaktanden Cetirizin sowie aller übrigen untersuchten Arznei-
mittel zu erwarten. 
Beim Einsatz des Tests im Ausland besteht das Risiko, dass aufgrund einer abweichenden 
Verschreibungspraxis höhere Überbestimmungen auftreten. Frühere Untersuchungen legen 
nahe, dass in Spanien und in den USA deutlich höhere Konzentrationen von Cetirizin 
beziehungsweise Amitriptylin auftreten, die die Ergebnisse des ELISAs potentiell negativ 
beeinflussen. Der Einsatz des ELISAs in diesen Ländern sollte daher mit Bedacht 
geschehen. 
Etliche weitere in Frage kommende Kreuzreaktanden wurden nicht untersucht. 
Beispielsweise wurden die Metaboliten der CBZ-verwandten Arzneimittel vernachlässigt. Da 
die trizyklischen Arzneimittel im menschlichen Körper ähnlich wie CBZ vorwiegend am 
Kohlenstoffgerüst hydroxyliert werden [363], ist ähnlich wie bei CBZ eher mit einer Abnahme 
der Kreuzreaktivität zu rechnen.  
Neben Metaboliten und Arzneimitteln kommen auch zahlreiche weitere Stoffklassen als 




das Fungizid Fenarimol getestet, die beide sehr geringe Kreuzreaktivitäten zeigten und 
daher für den Einsatz des CBZ-ELISAs unproblematisch sind.  
4.5 Quantifizierung von CBZ in Gewässern 
4.5.1 Validierung des ELISAs 
Einfluss der Pipettierschritte, Plattendrift 
Der ELISA besteht aus einer Reihe von Arbeitsschritten, bei denen die Reagenzien manuell 
mit einer Pipette auf die Platte aufgetragen werden. Hinsichtlich der Messunsicherheit des 
ELISAs hat die Präzision der Pipette einen großen Einfluss. Die Richtigkeit des Volumens ist 
weniger von Belang, da Proben und Kalibrierlösungen in allen Arbeitsschritten in gleicher 
Weise verarbeitet werden. Zum anderen werden durch die sequenzielle Auftragung auf die 
Platte verschiedene Verweilzeiten in den Kavitäten verursacht, die sich in einem systemati-
schen Fehler bemerkbar machen. Da eine längere Inkubationszeit im Allgemeinen zu einer 
höheren Signalstärke führt, werden bei den zuerst beladenen Kavitäten die höchsten 
Absorptionen gemessen. Abbildung 42 zeigt die entstehende sogenannte Assay-Drift [364] 
bei der sequentiellen Pipettierung durch eine Einkanal-Multipette. Diese Drift war 
reproduzierbar, bei einer Umkehrung der Pipettierrichtung folgte die Assay-Drift. Diese Drift 
verschwand hingegen, wenn mit Hilfe der 96-Kanal-Pipettierstation Liquidator96 alle 
Reagenzien zeitgleich auf die Platte aufgetragen wurden. 
a) 
alle Reagenzien mit Multipette pipettiert, 
von links nach rechts (s. Abbildung 12) 
RSD: 5,6 ± 2,2 % (n = 5) 
b) 
alle Reagenzien mit Liquidator96 pipettiert 
 
RSD: 3,2 ± 1,8 % (n = 6) 
 
Messwert in Prozent des Medians aller 96 Kavitäten 
Abbildung 42: Messwerte von ELISAs bei Benutzung einer Einkanal-Multipette (a) und der 96-Kanal-
Pipettierstation Liquidator96 (b) mit Angabe der relativen Standardabweichung (Mittelwert und 
Standardabweichung von n Platten). Alle 96 Kavitäten wurden mit Reinstwasser statt Proben befüllt. Beispielhaft 
ist die Intensitätsverteilung anhand jeweils einer Platte dargestellt, die Intensität der Graustufen entspricht dabei 
der Höhe der Messwerte.  
Die 96-Kanal-Pipettierstation bietet in der Praxis allerdings den wesentlichen Nachteil, dass 
alle Reagenzien vorgelegt werden müssen. Hierdurch wird zum einen das notwendige 




Kalibrierlösungen einen zusätzlichen Arbeitsaufwand. Nicht zuletzt steigen die Kosten durch 
den hohen Verbrauch an Pipettenspitzen. Die Präzision beider Pipetten war etwa identisch 
(s. Tabelle 23). 
Tabelle 23: Die Präzision der Pipetten Multipette Plus und Liquidator96 wurde in Abhängigkeit vom pipettierten 
Volumen bestimmt. Hierzu wurden alle Kavitäten von n Mikrotiterplatten mit Farbstofflösung befüllt und die OD 
aller 96 Kavitäten photometrisch bestimmt. Die angegebenen Werte sind die relative Standardabweichung der 96 
Messwerte bzw. bei mehreren Platten der Mittelwert und die Standardabweichung hiervon. Die OD lag bei allen 
Experimenten zwischen 0,6 und 1,5. Zum Vergleich die Herstellerangaben der zufälligen Messabweichung: 
Multipette: 0,8 % bei 50 µL, Liquidator96: 0,6 % bei 200 µL. 
Volumen Multipette Plus (Combitip 2,5 mL) Liquidator96 
25 µL 3,3 % (n = 1)  
50 µL 1,4 % (n = 1) 1,4 ± 0,1 % (n = 2) 
100 µL 0,77 %(n = 1) 0,61 ± 0,03 % (n = 3) 
200 µL 0,43 ± 0,02 % (n = 3) 0,46 ± 0,08 % (n = 6) 
Präzision und Richtigkeit 
Aus den oben genannten Gründen wurde neben dem Liquidator auch auf herkömmliche 
Einkanal- und Mehrkanal-Pipetten zurückgegriffen, die sich besonders bei geringem 
Probendurchsatz als zweckmäßiger erwiesen. Die hieraus resultierende systematische Drift 
auf der Platte konnte durch eine gleichmäßige Verteilung der Kalibratoren und Proben 
teilweise kompensiert werden. Alle Proben und Standardlösungen wurden dreifach pipettiert 
und gleichmäßig entlang der Auftragungsrichtung auf die Platte verteilt (s. Abbildung 14). 
Dies bot den Vorteil, dass die Replikate der Proben und der Kalibrierlösungen in vergleich-
barem Maße von der Drift betroffen waren. Damit konnten die resultierenden Proben-
konzentrationen mit guter Genauigkeit bei scheinbar schlechterer Präzision bestimmt 
werden. 
Mit diesem Vorgehen konnte eine relativ geringe Varianz zwischen mehreren Experimenten 
(inter-assay) bei einer deutlich höheren Varianz innerhalb der Replikate eines einzigen 
Experiments (intra-assay) erreicht werden. Tabelle 24 zeigt, dass bei der Bestimmung der 
CBZ-Konzentration in 15 Oberflächenwasserproben die relative Standardabweichung 
zwischen mehreren Experimenten mit 3,8 % (Medianwert) nur etwa halb so hoch war wie 
innerhalb einer Platte. Besonders auffällig war dieser Effekt bei Probe 1, die mit 
0,04 µg/L CBZ nahe der Bestimmungsgrenze lag. Die relative Standardabweichung der drei 
innerhalb einer Platte gemessenen Replikate betrug aufgrund der Plattendrift im 
Durchschnitt 25 %, während die relative Standardabweichung der auf 3 Platten bestimmten 
gemittelten Konzentration nur 3,8 % betrug. 
Wird bei der Abschätzung der Messunsicherheit des ELISAs die Präzision der innerhalb 
einer Platte gewonnenen Messwerte herangezogen, ergeben sich dabei demnach viel 
höhere Unsicherheiten als tatsächlich vorhanden. Ein großer Teil der gemessenen Streuung 
beruht auf dem durch die Plattendrift verursachten systematischen Fehler, der durch die 
geeignete Verteilung von Proben und Kalibratoren weitgehend kompensiert wird. Eine 
realistischere Bestimmung der Messunsicherheit ist allerdings schwierig, da sich die 




lassen. Durch wiederholte Messungen auf mehreren Platten ließe sich die Messunsicherheit 
des ELISAs zuverlässiger bestimmen, was aber nicht praxisgerecht wäre. 
Tabelle 24: In 15 Oberflächenwasserproben wurde an drei verschiedenen Tagen der CBZ-Gehalt bestimmt. Jede 
Probe wurde an allen drei Tagen in je drei Replikaten gemessen. Dargestellt sind die mittlere Konzentration der 
Probe, die relative Standardabweichung (RSD) der an den drei verschiedenen Tagen ermittelten mittleren CBZ-
Konzentrationen (inter-assay), sowie die gemittelte relative Standardabweichung der drei an einem Tag 
gemessenen Replikate (intra-assay). Durchführung des ELISAs bei pH 10,5 nach Pipettierschema B. 
 Wiederholbarkeit  cCBZ [µg/L] 
 Inter-assay (n = 3) Intra-assay (n = 3)    
 RSD RSD*  ELISA LC-MS/MS 
Probe 1 3,8 % 25 %  0,040 0,036 
Probe 2 1,6 % 8,9 %  2,04 1,98 
Probe 3 3,8 % 7,9 %  1,56 1,50 
Probe 4 0,1 % 6,3 %  1,13 1,09 
Probe 5 3,3 % 9,3 %  0,94 0,94 
Probe 6 4,1 % 7,0 %  0,15 0,14 
Probe 7 4,7 % 6,5 %  1,76 1,69 
Probe 8 4,1 % 7,5 %  1,12 1,09 
Probe 9 2,6 % 6,7 %  0,98 0,93 
Probe 10 7,3 % 7,6 %  1,0 0,96 
Probe 11 6,8 % 6,8 %  0,36 0,34 
Probe 12 1,2 % 3,4 %  0,24 0,24 
Probe 13 5,2 % 5,3 %  0,43 0,41 
Probe 14 1,2 % 6,0 %  0,20 0,19 
Probe 15 1,4 % 9,4 %  0,16 0,16 
      
Median 3,8 % 7,0 %    
 
Um die Richtigkeit des CBZ-ELISAs zu beurteilen, wurden zahlreiche Wasserproben mit 
dem ELISA und der als Referenz dienenden HPLC-MS/MS-Technik untersucht. 
Abbildung 43a zeigt, dass für Oberflächenwasser, Klärwerksablauf und Klärwerkszulauf 
gleichermaßen eine hohe Korrelation zwischen beiden Methoden gefunden wurde 
(R² = 0,978). Aus der Steigung der Regressionsgeraden lässt sich entnehmen, dass mit dem 
ELISA die CBZ-Konzentration um etwa 7 % höher lag als mit der Referenzmethode. Der 
bedeutsamste Kreuzreaktand ist EP-CBZ, das eine pH-unabhängige Kreuzreaktivität von ca. 
70 % zeigt. Die Konzentrationen dieses Metaboliten in Wasserproben betragen laut früheren 
Untersuchungen etwa 7-13 % der Konzentration von CBZ (s. Tabelle 6), in eigenen 
Messungen wurden Werte zwischen 4 und 7 % gefunden (s. Tabelle 30). Pharmakologische 
Untersuchungen lassen auf einen Anteil von 4-10 % in den menschlichen Ausscheidungen 
schließen (s. Tabelle 1). Somit lässt sich die Überbestimmung von 7 % fast vollständig mit 
der Präsenz von EP-CBZ erklären. 
Abbildung 43b zeigt den Einfluss des pH-Wertes auf die Genauigkeit des CBZ-ELISAs. Bei 
pH 4,5 tragen neben CBZ die Kreuzreaktanden, darunter hauptsächlich Cetirizin, EP-CBZ 




von Cetirizin und 2-OH-CBZ minimal. Bei der Messung von Proben aus Abwasser und 
Oberflächenwasser sank der Median der Überbestimmung von 139 % bei pH 4,5 auf 122 % 
bei pH 7,6, 113 % bei pH 9,5 und 106 % bei pH 10,5. 
Die Durchführung des ELISAs bei pH 10,5 führte gleichzeitig zu einem niedrigeren Mess-
signal sowie einer etwa 50 % höheren Nachweisgrenze (s. Kapitel 4.4.3). Die niedrigere 
Sensitivität wurde zugunsten der höheren Richtigkeit in Kauf genommen. Für die Analyse 
von Abwasser und Oberflächengewässern ist dieser Sensitivitätsverlust in den meisten 
Fällen unkritisch, da immer noch eine sehr niedrige Bestimmungsgrenze erreicht wurde. Bei 
Bedarf kann der Test bei pH 9,5 ohne Einbußen bei Signal und Testmittelpunkt bei immer 
noch akzeptabler Richtigkeit durchgeführt werden. 
















































Abbildung 43: a) Die CBZ-Konzentration in Proben aus Oberflächengewässern und Klärwerken (Zu- und Ablauf) 
wurde mit ELISA (Methode B, pH 10,5) und LC-MS/MS bestimmt. Der Graph zeigt die Korrelation beider 
Methoden sowie die errechnete Regressionsgerade. b) Proben aus Oberflächenwasser und Abwasser wurden 
mit dem ELISA unter Verwendung von vier verschiedenen Probenpuffern bei pH 4,5, bei pH 7,6 mit 1 % BSA, bei 
pH 9,5 und bei pH 10,5 gemessen. Die gemessene CBZ-Konzentration wurde ins Verhältnis zum Ergebnisse von 
LC-MS/MS gesetzt (n Proben). Die Kästen beschreiben den Wertebereich von 10-90 %, der Querbalken den 
Median, das Quadrat den Mittelwert und die Kreuze die Extremwerte. 
Bestimmung der Nachweisgrenze und Bestimmungsgrenze 
Zur Bestimmung der Nachweis- und Bestimmungsgrenzen wurde das Präzisionsprofil 
benutzt, das die Abhängigkeit zwischen der Präzision eines Messwertes und dem Messwert 
selbst darstellt (s. Abbildung 44). Bei pH 10,5 unter Verwendung von Pipettierschema B 
lagen die Nachweisgrenzen in dem gezeigten Beispiel bei 0,011 µg/L bzw. 8,3 µg/L und die 
Bestimmungsgrenzen bei 0,034 µg/L bzw. 2,7 µg/L. Diese Bestimmungsgrenzen sind für die 
Quantifizierung von CBZ in Abwasser und Oberflächengewässern in den meisten Fällen 
ausreichend.  
Es ist bemerkenswert, dass die Nachweisgrenzen unter den beschriebenen Bedingungen 
(Probenpuffer bei pH 10,5 ohne BSA, Pipettierschema B) bei 0,01 bzw. 8 µg/L lagen, bei 




Pipettierschema A) hingegen bei 0,05 bzw 50 µg/L [280]. Die Absenkung der unteren 
Nachweisgrenze lässt sich durch die geringere Plattendrift und die damit geringere Varianz 
der Messwerte erklären. Die gleichfalls absinkende obere Nachweisgrenze ist hiermit 
hingegen nicht erklärbar. Es ist denkbar, dass die Verminderung der unspezifischen 
Adsorption von Tracer an die Plattenoberfläche durch den BSA-Zusatz bei pH 7,6 hierfür 
verantwortlich war. Bei hohen Analytkonzentrationen bindet nur eine sehr kleine Menge 
Tracer an den Antikörper, so dass der Anteil unspezifisch gebundener Peroxidase potentiell 
einen großen Einfluss auf das Hintergrundsignal hat. Nach den in Kapitel 0 getroffenen 
Überlegungen hat der hierdurch beeinflusste Sockelfehlerbeitrag entscheidenden Einfluss 
auf die obere Bestimmungsgrenze.  
Für die Bestimmung von sehr hohen CBZ-Konzentrationen kann demnach ein BSA-Zusatz 
im Probenpuffer oder ein Blocken der Platte in einem eigenen Arbeitsschritt von Vorteil sein. 
Hierzu wurden aus Zeitgründen keine weitergehenden Experimente durchgeführt. 





































Abbildung 44: Kalibrierkurve mit Präzisionsprofil (gepunktete Linie) des CBZ ELISAs (Methode B, pH 10,5, 
Pipettierschema B, Mittelwerte und Standardabweichungen von 3 Replikaten).  
Weitere Einflussfaktoren 
Die Messunsicherheit des Photometers und die Auswirkungen der Fertigungstoleranzen der 
Mikrotiterplatte wurden nicht gesondert untersucht. Der Hersteller gibt bei der angestrebten 
OD von 1 eine zufällige Messunsicherheit von weniger als 0,3 % an, unterhalb einer OD von 
0,3 wird noch eine Unsicherheit von weniger als 1 % garantiert.  
Die Benutzung der Referenzwellenlänge von 650 nm bei der photometrischen Messung 
kann Verunreinigungen der Plattenoberfläche, Kratzer, Schwebstoffe in der Lösung o.ä. 




zu messende Wellenlänge und die Referenzwellenlänge annähernd identisch sind. Somit ist 
eine Kompensation möglich.  
4.5.2 Quantifizierung von Cetirizin und CBZ mit einem Dual-Analyt-
Immunoassay 





























Abbildung 45: Kalibrierkurven von CBZ und Cetirizin bei pH 4,5 (a) und pH 10,5 (b). Mittelwert und Standard-
abweichung (n = 2). Errechnete Parameter der Kalibrierfunktion: a) CBZ: A = 1,05; B = 0,964; C = 0,180; 
D = 0,034; Cetirizin: A = 1,01; B = 1,03; C = 0,091; D = 0,041; b) CBZ: A = 0,607; B = 0,998; C = 0,202; 
D = 0,045; Cetirizin: A = 0,576; B = 1,05; C = 2,46; D = 0,041. 
Abbildung 45 zeigt die Kalibrierkurven von CBZ und Cetirizin bei den pH-Werten 4,5 und 
10,5. Deutlich erkennbar ist, dass die Kreuzreaktivität von Cetirizin bei pH 4,5 wesentlich 
geringer ist als bei pH 10,5. Diese pH-abhängige Kreuzreaktivität eröffnet die Möglichkeit, 
mit dem vorgestellten ELISA neben CBZ ebenfalls Cetirizin zu quantifizieren. Damit dies 
zuverlässig funktionieren kann, muss folgende Randbedingung gelten:  
 ܿELISA=  cCBZ ൅  cCetirizin ∙ CRCetirizin (18)
oder allgemeiner formuliert: 
 ܿELISA=  cCBZ ൅෍ܿ௜
௜
∙ CRi (19)
ܿELISA ist die mit dem ELISA bestimmte Konzentration, die mit Hilfe einer CBZ-Kalibrierkurve 
bestimmt wurde (Äquivalentkonzentration). cCBZ und ܿ௜ bezeichnen die Konzentrationen von 
CBZ bzw. dem Kreuzreaktanden ݅ und CRi dessen Kreuzreaktivität.  
Anschaulich formuliert bedeutet dies, dass ein Molekül mit 10-fach höherer Kreuzreaktivität 
als CBZ dasselbe ELISA-Signal verursacht wie CBZ in 10-fach höherer Konzentration. Dies 
ist dann erfüllt, wenn die Kalibrierkurven beider Substanzen über den gesamten 




und es ist insbesondere unklar, ob diese Bedingung über den gesamten 
Konzentrationsbereich erfüllt ist.  
Abbildung 46 zeigt daher das Verhältnis cELISA/cCetirizin bei verschiedenen Cetirizin-
Konzentrationen in Abwesenheit von CBZ. Bei beiden untersuchten pH-Werten war dieses 
Verhältnis für den quasilinearen Bereich im Zentrum der Kalibrierkurve annähernd konstant. 
Für Konzentrationen, die im asymptotischen Bereich der Kalibrierkurve lagen, wich das 
Verhältnis cELISA/cCetirizin erheblich davon ab, was hauptsächlich auf die dort geringere 
Genauigkeit zurückzuführen ist. 
















































Abbildung 46: Die Äquivalentkonzentrationen cELISA der Cetirizin-Kalibrierlösungen aus Abbildung 45 wurden mit 
Hilfe der CBZ-Kalibrierkurve berechnet. Das Verhältnis cELISA/cCetirizin wurde gegen die Cetirizin-Konzentration 
aufgetragen. Die Kreuzreaktivität (CR) ergibt sich als mittleres Verhältnis cELISA/cCetirizin derjenigen Punkte, die 
sich innerhalb des Quantifizierungsbereichs der CBZ-Kalibrierkurve befinden. 
Aus Gleichung (19) ergibt sich die Möglichkeit, mit Hilfe von zwei ELISA-Messungen bei den 
pH-Werten 4,5 und 10,5 und nach der Lösung eines linearen Gleichungssystems den 
Cetirizin-Gehalt in der Probe zu bestimmen (s. Kapitel 3.6.1). Ein ähnlicher Ansatz wurde für 
die Bestimmung zweier Atrazin-Derivate mit Hilfe von zwei verschiedenen Antikörpern mit 
unterschiedlichen Kreuzreaktivitäten vorgeschlagen [365]. 
Validierung 
Um dieses Verfahren zu validieren, wurde eine Wasserprobe aus dem Wannsee mit CBZ, 
Cetirizin oder mit beiden Analyten zugleich dotiert, wobei je fünf verschiedene 
Konzentrationen zwischen 0,05 und 1,2 µg/L verwendet wurden. Die Äquivalentkonzentrati-
onen der Proben sowie die Kreuzreaktivität von Cetirizin wurden mit dem ELISA bei pH 4,5 
und 10,5 gemessen. Hieraus wurden die Konzentrationen von CBZ und Cetirizin wie 
beschrieben errechnet. Hohe Wiederfindungsraten zwischen 98 % und 107 % für CBZ sowie 
zwischen 87 % und 111 % für Cetirizin belegen die Eignung dieser Methode (s. Tabelle 25). 
Somit ist davon auszugehen, dass Gleichung (18) im relevanten Konzentrationsbereich auch 
dann gilt, wenn beide Analyten gleichzeitig vorliegen. 
Es ist anzumerken, dass die Kreuzreaktivität nach der in Abbildung 46 gezeigten Methode 
wesentlich genauer und robuster bestimmt werden konnte als über das Verhältnis der 




Kreuzreaktivitäten von 254 % statt 298 % bei pH 4,5 und 15,1 % statt 13,5 % bei pH 10,5 
ergeben. Obschon in der Größenordnung vergleichbar, hätten diese Kreuzreaktivitäten zu 
erheblich schlechteren Wiederfindungsraten geführt als in Tabelle 25 dargestellt. Aus 
diesem Grund wurden bei der Quantifizierung von Cetirizin die Kreuzreaktivitäten auf die in 
Abbildung 46 gezeigte Weise bestimmt. Um tagesabhängige Schwankungen zu berück-
sichtigen, geschah diese Bestimmung bei jedem Experiment. 
Tabelle 25: Eine Wasserprobe aus dem Wannsee wurde mit CBZ und Cetirizin dotiert. Die CBZ-
Äquivalentkonzentration (cELISA) bei pH 4,5 und 10,5 wurde gemessen (n Replikate, Mittelwert und 
Standardabweichung sind angegeben). Die gemessenen molaren Kreuzreaktivitäten von 298 % (pH 4,5) und 
13,5 % (pH 10,5) wurden benutzt, um die Konzentrationen von CBZ und Cetirizin zu extrapolieren. Hieraus 




Konzentration [µg/L]; n = 3
Extrapolierte 
Konzentration [µg/L] WFR [%] 
CBZ Cetirizin pH 4,5 pH 10,5 CBZ Cetirizin CBZ Cetirizin 
- - 0,41 ± 0,05 0,29 ± 0,04 0,29 0,041 - - 
        
0,059 - 0,44 ± 0,07 0,34 ± 0,02 0,34 0,032 98 - 
0,118 - 0,54 ± 0,02 0,41 ± 0,04 0,40 0,048 99 - 
0,297 - 0,72 ± 0,03 0,63 ± 0,05 0,63 0,032 107 - 
0,593 - 1,05 ± 0,03 0,912 ± 0,007 0,90 0,049 103 - 
1,180 - 1,7 ± 0,1 1,46 ± 0,04 1,4 0,071 99 - 
        
- 0,054 0,57 ± 0,06 0,30 ± 0,02 0,29 0,095 - 100 
- 0,108 0,7 ± 0,1 0,32 ± 0,03 0,30 0,14 - 95 
- 0,272 1,1 ± 0,2 0,35 ± 0,06 0,31 0,28 - 89 
- 0,543 2,0 ± 0,2 0,38 ± 0,03 0,30 0,56 - 96 
- 1,080 4,0 ± 0,4 0,43 ± 0,01 0,26 1,2 - 111 
        
0,059 0,054 0,64 ± 0,06 0,36 ± 0,03 0,35 0,10 101 104 
0,118 0,108 0,79 ± 0,02 0,43 ± 0,02 0,41 0,13 101 87 
0,297 0,272 1,45 ± 0,02 0,647 ± 0,005 0,61 0,28 104 90 
0,593 0,543 2,6 ± 0,2 0,97 ± 0,06 0,90 0,58 102 99 
1,180 1,080 5,0 ± 0,6 1,6 ± 0,2 1,4 1,2 98 106 
 
Der vorgeschlagene Ansatz kann nur dann zuverlässig funktionieren, wenn der Beitrag 
weiterer Reaktanden mit pH-abhängiger Kreuzreaktivität vernachlässigbar ist. Für die 
Metaboliten dürfte dies in den meisten Fällen zutreffen, da sowohl deren Kreuzreaktivität als 
auch Konzentration relativ niedrig waren. Die in Frage kommenden Arzneimittel mit pH-
abhängiger Kreuzreaktivität sind in Deutschland entweder nur in geringen Mengen oder gar 
nicht gefunden worden (s. Kapitel 4.4.5), so dass diese Stoffe hier mit guter Erfolgsaussicht 
vernachlässigt werden können. In den USA und in Wales hingegen dürfte sich die hohe 
Amitriptylin-Konzentration in Höhe von mehreren µg/L in Abwässern erschwerend 
auswirken. Mit 11 % ist die molare Kreuzreaktivität von Amitriptylin zwar ca. 40-fach geringer 
als diejenige von Cetirizin, trotzdem kann sich bei diesen hohen Konzentrationen ein 




dreistelligen ng/L- Bereich gefunden, so dass auch dort Vorsicht geboten ist. In allen Fällen 
besteht insbesondere die Gefahr falsch positiver Befunde. 
Weiterhin kann die Enantioselektivität des Antikörpers zu Problemen bei der Quantifizierung 
von Cetirizin führen. In Deutschland ist dieses Problem wahrscheinlich nur schwach 
ausgeprägt, da das enantiomerenreine Präparat Levocetirizin hierzulande nur nach 
ärztlicher Verschreibung erhältlich ist und daher deutlich seltener eingesetzt werden dürfte 
als das frei erhältliche Racemat. Beim Einsatz in Ländern mit höherem Marktanteil von 
Levocetirizin besteht hingegen die Gefahr, dass der Cetirizin-ELISA die 
Gesamtkonzentration beider Enantiomere aufgrund der geringeren Kreuzreaktivität von 
Levocetirizin unterbewertet. 

























Abbildung 47: Die Cetirizin-Konzentration in 85 Proben aus Oberflächengewässern und Klärwerken (Zu- und 
Ablauf) wurde mit ELISA und LC-MS/MS bestimmt. Der Graph zeigt die Korrelation beider Methoden sowie die 
errechnete Regressionsgerade. 
Um die Eignung der Methode zu überprüfen, wurde der Cetirizin-Gehalt von 85 Proben aus 
Oberflächengewässern und Abwässern mit dem ELISA bestimmt und mit der Referenz-
methode LC-MS/MS verglichen. Für beide Methoden wurde ein hohes Maß an Korrelation 
gefunden (R² = 0,899, s. Abbildung 47). Die Streuung der Messergebnisse war sichtlich 
höher als bei der Analyse von CBZ (s. Abbildung 43a). Dies ist zum einen auf die 
Fehlerfortpflanzung zurückzuführen, die bei der Kombination zweier unabhängiger 
Messergebnisse entsteht. Zum anderen wurde die Präzision der Cetirizin-Messung von der 
wesentlich höheren Menge an CBZ in den Proben negativ beeinflusst. Dies wird aus 
Gleichung (12) ersichtlich: Die Fehler bei der Differenzbildung aus den Äquivalent-
konzentrationen bei pH 4,5 und pH 10,5 ist umso größer, je größer die Konzentrationen 
selbst sind. 
Wie aus der Steigung der Regressionsgeraden ersichtlich, zeigte der ELISA darüber hinaus 
eine systematische Überbestimmung von ca. 9 %. Dies lässt sich auf die Präsenz weiterer 
Kreuzreaktanden wie zum Beispiel 2-OH-CBZ zurückführen, die zur Vereinfachung 
vernachlässigt wurden. In diesem Kontext muss auch die höhere Überbestimmung bei 




verantwortlich sind, die wie Cetirizin eine pH-abhängige Kreuzreaktivität zeigen 
(s. Kapitel 4.4.1) und die bei der Klärwerkspassage abgebaut werden. 
Trotz dieser konzeptionellen Mängel kann der erreichte Grad an Korrelation zwischen ELISA 
und LC-MS/MS als akzeptabel bezeichnet werden. 
4.6 Referenzanalytik: LC-MS/MS 
Zur Quantifizierung von organischen Spurenstoffen hat sich LC-MS/MS etabliert. 
Insbesondere für den Nachweis von CBZ sind zahlreiche Verfahren publiziert worden [174, 
221]. Die in dieser Arbeit vorgestellte Methode wurde nicht bis ins Detail auf hohe Empfindl-
ichkeit optimiert, sondern nur insoweit, dass eine Überprüfung der ELISA-Ergebnisse 
zufriedenstellend möglich war. Die meisten gerätespezifischen Parameter des Massen-
spektrometers wurden nicht systematisch optimiert, sondern es wurden Erfahrungswerte 
verwendet. Auf diese Weise ließ sich in vergleichsweise kurzer Zeit eine Methode 
entwickeln, die als Referenz für die mit dem Immunoassay erhaltenen Ergebnisse heran-
gezogen werden konnte. 
Im Laufe des Projektfortschrittes wurden zwei verschiedene Methoden erarbeitet. Zu Beginn 
wurde eine Methode entwickelt, die nur für die Quantifizierung des eigentlichen Zielanalyten 
CBZ geeignet war. Die später entworfene Methode war auch für die Quantifizierung vieler 
CBZ-Metaboliten sowie Cetirizin geeignet. Im Wesentlichen unterschieden sich die beiden 
Methoden in der Wahl der chromatographischen Bedingungen, die für eine saubere 
Trennung der Analyten erforderlich waren. 
4.6.1 Optimierung der chromatographischen Bedingungen 
Die Quantifizierung von CBZ, Cetirizin und den CBZ-Metaboliten erforderte eine sorgfältige 
chromatographische Trennung. Unter den CBZ-Metaboliten befanden sich einige 
Konstitutionsisomere, die im Massenspektrometer einen sehr ähnlichen Zerfall zeigten und 
daher mit diesem nicht hinreichend unterschieden werden konnten. Abbildung 48 zeigt die 
chromatographische Trennung bei Verwendung verschiedener Säulen und Laufmittel. 
Mindestens sieben Substanzen zeigten den Massenübergang m/z 253→210. Die beste 
Trennung gelang mit der monomeren C18-Säule Phen1, die vom Hersteller für die Analyse 
von phenolischen Substanzen beworben wird. Mit einem Wasser-Methanol Gradienten 
konnten fünf Analyten zufriedenstellend getrennt werden, die beiden übrigen (II und III) 
lagen sehr nah beieinander. Dieser Doppelpeak wurde aus Zeitgründen nicht weiter 
getrennt.  
Der Vergleich mit den Methoden c und d zeigt anschaulich die hohen Anforderungen an die 
analytische Methode. Bei Verwendung ungeeigneter Bedingungen können nicht alle 
Isomere chromatographisch getrennt werden. Dies mag der Grund sein, weshalb in keiner 
einzigen auf chromatographischen Techniken aufbauenden Untersuchung der letzten 
20 Jahre die Substanz 1-OH-CBZ nachgewiesen werden konnte. 1-OH-CBZ ist einer der 
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Abbildung 48: Vergleich der chromatographischen Trennungen einer Probe aus dem Klärwerksablauf von 
Klärwerk Waßmannsdorf mit vier verschiedenen Kombinationen aus Säule und Laufmittel. Messung des 
Massenübergangs (MRM) 253→210 mit LC-MS/MS. Substanzzuordnung: I DiOH-CBZ, II 2-OH-CBZ, III 
unbekannt, IV EP-CBZ, V 3-OH-CBZ, VI Ox-CBZ, VII „X-OH-CBZ“ 
4.6.2 Validierung der Referenzmethode 
Die gemessene Peakfläche sollte unter idealen Bedingungen direkt proportional zur 
vorliegenden Analytkonzentration sein. In diesem Fall ergibt die Auftragung des Response-
faktors (Quotient aus Peakfläche und Konzentration) gegen die Konzentration eine Gerade 
mit der Steigung Null. Abbildung 49 zeigt, dass bei Konzentrationen unterhalb von 10 µg/L 
dieser ideale Verlauf für alle Analyten annähernd eingehalten wurde. Oberhalb dieses 
Wertes verlor die Ionisierung durch die einsetzende Sättigung an Effizienz und der 
Responsefaktor wurde allmählich geringer. Dieses Phänomen war substanzabhängig und 
für 2-OH-CBZ und CBZ am größten und für Cetirizin, DiOH-CBZ und Ox-CBZ schwach oder 
gar nicht ausgeprägt.  
Bis zu einer Konzentration von 10 µg/L wurde daher mit einer linearen Funktion kalibriert, für 
den Konzentrationsbereich bis 100 µg/L war eine quadratische Funktion besser geeignet. 
Besondere Beachtung erforderte der interne Standard 13C,15N-CBZ, der zur Kompensation 




Dieser Standard wurde sowohl zur Korrektur von CBZ selbst als auch der CBZ-Metaboliten 
eingesetzt, für die kein eigener isotopenmarkierter Standard erhältlich war. Für CBZ 
funktionierte diese Korrektur zufriedenstellend und die eingangs erwählte konzentrations-
abhängige Ionensuppression wird zumindest teilweise durch die Berücksichtigung des 
internen Standards kompensiert. Da der interne Standard exakt zur selben Zeit eluiert wird 
wie CBZ, bedeutet dies umgekehrt, dass der interne Standard für die Korrektur der CBZ-
Metaboliten nur dann zuverlässig wirken kann, wenn die CBZ-Konzentration in der Probe 
unterhalb von 100 µg/L liegt. Die höchsten Probenkonzentrationen sind in Abwässern zu 
erwarten, in denen in Deutschland gewöhnlich Werte von 1-5 µg/L CBZ auftreten, so dass 
bei einer Direktanalyse ohne Probenkonzentrierung diesbezüglich keine Probleme zu 
erwarten sind. Anders sieht es aus, wenn eine SPE-Probenvorbereitung eingesetzt werden 
soll. Aus diesem Grund wurden die untersuchten Oberflächen- und Abwasserproben 
vergleichsweise gering angereichert (20- bis 50-fach). 
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Abbildung 49: Die Abhängigkeit des Responsefaktors von der Konzentration ist dargestellt (Mittelwert aus zwei 
Messungen). Die Korrektur durch den internen Standard ist hier nicht berücksichtigt. 
*Für 13C,15N-CBZ wurde statt des Responsefaktors die Peakfläche gegen die CBZ-Konzentration aufgetragen. 
Wiederfindungsrate nach Dotierung 
Um die Eignung der Methode für die Analyse von Leitungswasser, Oberflächenwasser sowie 
geklärtem und ungeklärtem Abwasser zu untersuchen, wurde je eine Probe aus allen 
Matrizes mit den Analyten dotiert und die Wiederfindungsrate bei zwei verschiedenen 
Konzentrationsniveaus bestimmt. In den meisten Fällen wurden sowohl eine Analyse nach 
Festphasenanreicherung als auch eine Analyse ohne Anreicherung durchgeführt. 
Ausnahmen bildeten Leitungswasser und ungeklärtes Abwasser, die erst gegen Ende der 
Arbeit in größerem Umfang beprobt wurden und aus Zeitgründen nur nach 
Direkteinspritzung gemessen wurden.  
Die Wiederfindungsrate von Cetirizin wurde ohne Benutzung eines internen Standards 
errechnet, für alle übrigen Analyten wurde 13C,15N-CBZ benutzt. Gegen Ende der Arbeit war 
auch der isotopenmarkierte Standard Cetirizin-d8 verfügbar, der nur noch für die Analyse 




Nach vorhergehender Festphasenanreicherung wurden für alle Analyten und alle Matrizes 
ausreichend hohe Wiederfindungsraten erreicht (s. Tabelle 26). Bei einer Dotierung mit 
1 µg/L lagen die Wiederfindungsraten zwischen 79 und 122 %, bei einer Dotierung mit 
0,1 µg/L zwischen 66 und 129 %. Die höhere Schwankungsbreite bei dem niedrigeren 
Dotierungsniveau ist auf den naturgemäß größeren Fehler bei der Bildung kleiner 
Differenzen von vergleichsweise hohen Konzentrationen zurückzuführen. 
Bei direkter Injektion von Oberflächenwasser ohne Anreicherung wurden für alle Analyten 
zufriedenstellende Wiederfindungsraten zwischen 72 und 114 % erreicht. Bei geklärtem und 
besonders bei ungeklärtem Abwasser wurden hingegen nur für CBZ und Cetirizin sehr gute 
Wiederfindungsraten um 100 % gefunden. Für die Metaboliten lagen die Werte in den 
meisten Fällen zwischen 60 und 80 % und damit immer noch in einem akzeptablen Bereich. 
Die niedrigste WFR wurde mit 46 % bei der Quantifizierung von 2-OH-CBZ in ungeklärtem 
Abwasser gefunden. Eine genauere Untersuchung der Responsefaktoren nach Dotierung 
ergab, dass besonders bei den Proben aus Abwässern erhebliche Ionisationssuppressionen 
auftraten, die für die niedrigen Wiederfindungsraten verantwortlich sind (Daten nicht 
gezeigt). Die Kompensation dieses Matrixeffekts durch den internen Surrogatstandard 
13C,15N-CBZ gelang dabei offenbar nur unvollständig. 
Tabelle 26: Relative Wiederfindungsraten in verschiedenen Wasserarten nach Dotierung. Eine Probe wurde mit 
je zwei Analytkonzentrationen dotiert. Die Werte in Klammern bezeichnen relative Standardabweichungen in 























































nach SPE (50x)          
Reinstwasser 0,1 98(1) 101(1) 100(8) 102(1) 102(4) 100(7) <LOD 82(3)* 
 1,0 96(1) 98(1) 97(2) 98(1) 100(2) 97(4) <LOD 79(1)* 
Oberfl.wasser 0,1 83(25) 116(55) 99(15) 129(9) 111(5) 123(17) <LOD 79(6)* 
 1,0 99(2) 97(4) 100(1) 110(1) 108(1) 122(4) <LOD 84(5)* 
Klärwerksablauf 0,1 66(39) 80(54) 125(11) 87(1) 102(12) n.b. <LOD 94(18)* 
 1,0 100(7) 109(14) 90(8) 106(4) 105(5) n.b. <LOD 103(4)* 
          
ohne SPE          
Leitungswasser 0,05 89(16) n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b.
 0,15 95(4) n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b.
Oberfl.wasser  0,1 106(7) 91(50) 84(0) 100(2) 84(2) 72(46) 78(6) 114(5)* 
 1,0 102(4) 94(4) 85(3) 94(7) 86(0) 96(1) 81(3) 105(11)*
Klärwerksablauf 0,1 101(15) 61(29) 70(7) 65(7) 78(6) 75(1) 77(0) 139(21)*
 1,0 103(1) 74(7) 64(1) 78(1) 78(0) 83(1) 66(3) 104(6)* 
Klärwerkszulauf  0,3 115(5) 88(28) 48(10) 81(14) 67(16) 59(3) <LOD 107(3) 
 1,3 102(5) 79(1) 46(4) 75(2) 72(2) 60(4) <LOD 100(1) 





Ähnliche Ergebnisse ergab eine Analyse von 13 Wasserproben, die sowohl nach SPE-
Anreicherung als auch nach Direkteinspritzung untersucht wurden (s. Tabelle 27). Für alle 
Analyten wurde im Mittel eine Übereinstimmung beider Verfahren zwischen 74 und 115 % 
erreicht. Eine besonders hohe Korrelation (99 %) wurde für CBZ gefunden, das in dieser 
Messreihe der einzige Analyt mit eigenem isotopenmarkierten internen Standard war. 
Tabelle 27: Proben aus 11 Oberflächengewässern und zwei Klärwerksabläufen wurden sowohl nach 
Direkteinspritzung als auch nach SPE-Anreicherung analysiert. Angegeben sind die Anzahl der Proben über der 
Nachweisgrenze und das mittlere Verhältnis der Konzentrationen nach beiden Verfahren (in Klammern: relative 
Standardabweichung). Ergebnisse der Einzelmessungen befinden sich in Tabelle 34. Ergebnisse für Cetirizin 
ohne Einsatz eines internen Standards. 
Analyt > LOQ cdirekt / cSPE [%] 
CBZ  13/13 99 (3) 
Cetirizin  6/13 115 (10) 
DiOH-CBZ  12/13 83 (3) 
EP-CBZ  7/13 74 (6) 
10-OH-CBZ  6/13 77 (9) 
2-OH-CBZ  6/13 75 (14) 
3-OH-CBZ  6/13 75 (7) 
 
Eine Sonderstellung nahm Ox-CBZ ein, das in den angereicherten Proben sowie bei 
Direkteinspritzung von ungeklärtem Abwasser nicht wiedergefunden wurde. Als Grund 
hierfür kommt eine Reihe von Faktoren in Frage, zum Beispiel, dass Ox-CBZ während der 
Probenaufbereitung oder der Lagerung abgebaut wurde. Hierfür spricht die Beobachtung, 
dass während einer Messserie die Ox-CBZ -Konzentrationen in allen positiven Proben nach 
36 Stunden um 50-80 % abgenommen hatten. Die Proben waren dabei im Probengeber des 
Chromatographen nicht abgedunkelt bei 4°C gelagert. Bei den Abbauprodukten scheint es 
sich um keinen der ebenfalls untersuchten Metaboliten zu handeln, da deren 
Konzentrationen gegenüber der ersten Messung unverändert blieben. In den identisch 
gelagerten Kalibrierlösungen war kein Abbau an Ox-CBZ festzustellen. Offensichtlich findet 
dieser Abbau nur in einer geeigneten Umgebung statt. 
Die gezeigte Methode wurde aus diesen Gründen nicht für die Quantifizierung von Ox-CBZ 
benutzt. Obschon die Methode prinzipiell geeignet ist, ist für eine sinnvolle Anwendung eine 
veränderte Probenaufbewahrung nötig, damit Ox-CBZ hinreichend lange stabil ist. Denkbar 
wären z. B. der Zusatz von Konservierungsmitteln wie Natriumazid oder Ascorbinsäure. 
Ungeachtet dessen bleibt festzuhalten, dass auch Ox-CBZ in einigen 
Oberflächengewässern gefunden wurde, wenn auch die Konzentrationen aus den 
genannten Gründen nicht zuverlässig bestimmt werden konnten. 
Präzision 
Die Präzision der Methode wurde anhand von fünf Wasserproben überprüft, die je zweimal 
an zwei verschiedenen Tagen gemessen wurden (s. Tabelle 28). Im Median betrug die 
relative Standardabweichung der Messungen eines Tages 1,8 % und diejenige der 




Tabelle 28: 5 Oberflächenwasserproben wurden per LC-MS/MS an zwei verschiedenen Tagen je zweimal 
gemessen. Angegeben ist die relative Standardabweichung (RSD) der Messwerte innerhalb eines Tages (intra-





 Inter-assay (n = 2) Intra-assay (n = 2) 
Probe 1 0,76 2,0 % 1,3 % 
Probe 2 0,53 2,8 % 1,6 % 
Probe 3 0,47 2,6 % 1,8 % 
Probe 4 0,28 5,6 % 2,0 % 
Probe 5 0,33 3,2 % 3,6 % 
    
Median  2,8 % 1,8 % 
 
4.7 Untersuchung von Gewässerproben 
Die abschließende Aufgabe nach der Erstellung und Optimierung des ELISAs war die 
Überprüfung, ob und wie gut sich das Testsystem für die Analyse von verschiedenen 
Gewässerproben eignet. Hierzu wurden die Abwässer aller Berliner Klärwerke, zahlreiche 
Oberflächengewässer sowie Trinkwasser überprüft. Gleichzeitig wurde diese Gelegenheit 
genutzt, um das Auftreten von CBZ im Berliner Gewässersystem näher zu charakterisieren.  
Um den Einfluss etwaiger örtlicher und saisonaler Verschiedenheiten in der Proben-
zusammensetzung zu überprüfen, wurden dabei zum einen Proben aus möglichst vielen 
verschiedenen Quellen untersucht, zum anderen wurde in ausgewählten Fällen wiederholt 
dieselbe Stelle beprobt.  
Zusätzlich zu den hier diskutierten Ergebnissen wurde in einem Gemeinschaftsprojekt mit 
der Universtität Aveiro außerdem Abwasser, Oberflächenwasser sowie Meerwasser aus 
Portugal untersucht. Die Ergebnisse dieser Untersuchung wurden gesondert veröffentlicht 
[306] und werden im Folgenden nicht näher thematisiert. 
4.7.1 Abwasser 
Situation in den sechs Berliner Klärwerken 
Aus allen Klärwerken wurden von den Berliner Wasserbetrieben 24-Stunden-Mischproben 
aus Zulauf und Ablauf bereitgestellt. Abbildung 50 zeigt die Konzentrationen von CBZ und 
Cetirizin, die in diesen Proben mit ELISA und LC-MS/MS ermittelt wurden. Der CBZ-Gehalt 
lag in der Regel auf einem relativ einheitlichen Niveau zwischen 1,5 und 2,6 µg/L 
(LC-MS/MS). Einzig im Klärwerkszulauf Ruhleben wurde mit 5,0 µg/L eine etwa doppelt so 
hohe Konzentration gefunden. Dieser Wert ist auch deswegen auffällig, weil im Ablauf 
dieses Klärwerks, der einen Tag später beprobt wurde, eine deutlich niedrigere CBZ-
Konzentration von 1,6 µg/L gefunden wurde. Für diese Diskrepanz konnte auch nach 
Rücksprache mit der Betreibergesellschaft keine unmittelbare Erklärung gefunden werden. 




so dass eine Verdünnung durch Regenwasser als Grund für den Konzentrationsunterschied 
auszuschließen ist.  
In allen anderen Klärwerken war die CBZ-Konzentration im Ablauf im Durchschnitt um 14 % 
höher als im Zulauf. Für diesen bereits früher berichteten Befund ist vermutlich die Spaltung 
des Metaboliten CBZ-N-Glucuronid verantwortlich. Die Höhe der CBZ-Konzentration stimmt 
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Abbildung 50: Der Gehalt an CBZ und Cetirizin wurde in sechs Berliner Klärwerken im Jahr 2010 mit ELISA 
(n = 2) und LC-MS/MS (n = 1 oder 2) bestimmt. Siehe auch Tabelle 36. Mit Sternchen versehene Proben wurden 
nicht gemessen. Angegeben sind die Mittelwerte und Standardabweichungen aus n Messungen. Die per ELISA 
bestimmten Cetirizin-Konzentrationen wurden aus zwei Messungen bei pH 4,5 und pH 10,5 berechnet, die 
zugehörige Standardabweichung wurde nach der Gaußschen Fehlerfortpflanzung errechnet. 
 
Die Median-Konzentration von Cetirizin in den sechs Klärwerken betrug sowohl im Zulauf als 
auch im Ablauf 0,36 µg/L (LC-MS/MS). Die ELISA-Ergebnisse deuten im Gegensatz dazu 
einen ca. 10 %igen Cetirizin-Abbau im Klärwerk an, der allerdings aufgrund der relativ 
niedrigen Präzision der Methode nicht signifikant sein dürfte. Die Übereinstimmung zwischen 
ELISA und LC-MS/MS war in den meisten Fällen zufriedenstellend. 
Anzumerken ist, dass die mit dem ELISA bestimmten Cetirizin-Konzentrationen wie in 
Kapitel 4.5.2 beschrieben berechnet wurden. Die Messunsicherheit wurde ebenfalls 
berechnet, indem nach der Gaußschen Fehlerfortpflanzung die durch beide ELISA-Platten 
anfallenden Fehlerbeiträge addiert wurden. Hierdurch wird allerdings außer Acht gelassen, 
dass ein erheblicher Teil der Varianz innerhalb einer ELISA-Platte durch die Plattendrift 




neutralisiert werden kann. Diese Kompensation äußert sich zwar in einer deutlich 
verbesserten Richtigkeit der Analysenergebnisse, gleichzeitig führt sie rechnerisch zu einer 
höheren Streuung der Messwerte innerhalb einer Platte. Dies erklärt die in Abbildung 50 und 
in späteren Kapiteln gezeigte relativ hohe Messunsicherheit bei der Bestimmung von 
Cetirizin mit dem ELISA. Die gute Übereinstimmung zwischen ELISA und LC-MS/MS mag 
als Indiz dafür gelten, dass die tatsächliche Messunsicherheit deutlich niedriger sein dürfte 
als berechnet. 
Zeitliche Varianz der Analytkonzentrationen am Beispiel des Klärwerks Waßmannsdorf 
Die zeitliche Variation der Konzentration von CBZ und Cetirizin im Klärwerksablauf wurde 
am Beispiel des Klärwerks Waßmannsdorf untersucht. Dabei wurden sowohl die 
Konzentrationsveränderungen innerhalb eines Tages als auch über mehrere Monate hinweg 
beobachtet. 
Von den Berliner Wasserbetrieben wurden zweimal je zwölf 2-Stunden-Mischproben zur 
Verfügung gestellt, die am 24.3. und 7.4.2010 dem Klärwerksablauf Waßmannsdorf 
entnommen wurden. An beiden Tagen wurden annähernd konstante Konzentration von CBZ 
gemessen, wobei zwischen den Ergebnissen von ELISA und LC-MS/MS nur ein 
geringfügiger Unterschied bestand (s. Abbildung 51a). Der CBZ-Pegel zeigt also nur geringe 
Schwankungen innerhalb eines Tages, was auch von Nelson et al. berichtet worden ist 
[112]. 
Auch in den acht 24-Stunden-Mischproben (s. Abbildung 51b), die vom 24.3. bis 7.4.2010 im 
Abstand von je zwei Tagen gesammelt wurden, waren die Konzentrationsschwankungen 
gering. Im beobachteten Zeitraum betrug die Differenz zwischen dem größten Wert 
(2,6 µg/L) und dem kleinsten Wert (1,9 µg/L) etwa 25 %. An allen Wochentagen wurden 
ähnliche Konzentrationen gemessen, ein Einfluss des Wochenendes auf die 
Analytkonzentration konnte damit anders als bei den Markern Benzoylecgonin [356] und 
medizinischen Kontrastmitteln [109, 111] nicht festgestellt werden. Eine nur geringe 
wöchentliche Varianz der CBZ-Konzentration im Klärwerksablauf ist auch von Kreuzinger 
berichtet worden [366]. 
Darüber hinaus wurden zwischen März und August 2010 mehrmals pro Woche 
Schöpfproben aus dem Klärwerksablauf entnommen. Aus logistischen Gründen wurden 
keine Mischproben gesammelt, was aufgrund der geschilderten geringen Varianz im 
Kurzzeitbereich als wenig problematisch gelten kann. Die Analyse mit dem ELISA ergab im 
Median eine CBZ-Konzentration von 2,1 µg/L. Erwähnenswert sind extrem hohe CBZ-
Konzentrationen von 4,5 bzw. 4,4 µg/L, die am 16.3. und am darauffolgenden Tag 
gemessen wurden. Am 22.3. war der CBZ-Pegel mit 3,5 µg/L immer noch deutlich erhöht 
und erst am darauffolgenden Tag mit 2,4 µg/L etwa wieder auf dem ursprünglichen Niveau. 














































































































































































































Eine Rücksprache mit den Berliner Wasserbetrieben ergab keine ungewöhnlichen Vorfälle 
im Klärwerksbetrieb sowie keine auffälligen Analyseergebnisse bei den routinemäßig 
erhobenen anorganischen Messparametern. Die Wetterverhältnisse lieferten ebenfalls keine 
offensichtliche Erklärung2. Interessant ist an dieser Stelle der Blick auf die Konzentration des 
Metaboliten DiOH-CBZ, der in den menschlichen Ausscheidungen sowie in Abwässern und 
Oberflächengewässern in höheren Konzentrationen als CBZ selbst vorkommt. Die 
Konzentration von DiOH-CBZ blieb im Abwasser über den gesamten beobachteten Zeitraum 
im Bereich zwischen 2,6 und 3,4 µg/L und stieg auch in den Proben mit auffällig hohen CBZ-
Werten nicht an. Auch in der Probe aus dem Klärwerkszulauf Ruhleben, die ebenfalls eine 
ungewöhnlich hohe CBZ-Konzentration von 5 µg/L aufwies, wurde keine erhöhte 
Konzentration von DiOH-CBZ festgestellt. Dies legt den Schluss nahe, dass die erhöhten 
CBZ-Konzentrationen an den fraglichen Tagen nicht durch einen erhöhten Verbrauch an 
CBZ verursacht wurden. 
Eine mögliche Erklärung wäre, dass im Klärwerk aus unbekannten Gründen mehr CBZ-N-
Glucuronid zu CBZ umgesetzt wurde als dies normalerweise der Fall ist (s. Kapitel 2.2.4). 
Eine vollständige Spaltung des ausgeschiedenen CBZ-N-Glucuronids würde die Konzen-
tration von CBZ annähernd verdoppeln und die beobachteten Konzentrationsmaxima ließen 
sich erklären.  
Denkbar ist weiterhin, dass nicht mehr benötigte CBZ-Tabletten über die Toilette entsorgt 
wurden. Für die beobachteten Steigerungen im Klärwerk Waßmannsdorf wären etwa 
400 g CBZ pro Tag nötig, was angesichts von Packungsgrößen mit bis zu 120 g auf dem 
deutschen Markt durchaus möglich, wenn auch nicht sehr wahrscheinlich wäre.  
Ähnlich wie bei CBZ blieb die Konzentration von Cetirizin innerhalb eines Tages und 
innerhalb einer Woche relativ konstant (s. Abbildung 51), wobei hier wieder die hohe 
Messunsicherheit des ELISAs sichtbar wurde. Auf die saisonalen Schwankungen der 
Cetirizin-Konzentration wird in Kapitel 4.7.4 gesondert eingegangen. 
Genau wie CBZ war auch die Konzentration der übrigen CBZ-Metaboliten im 
Klärwerksablauf annähernd konstant. Nur 10-OH-CBZ, der Hauptmetabolit von Ox-CBZ, 
zeigte deutliche Schwankungen.  
4.7.2 Oberflächenwasser 
Teltowkanal 
CBZ gelangt in erster Linie durch die Einleitung von Abwasser in die Umwelt. Der 
Teltowkanal ist ein eindrucksvolles Beispiel für den großen Einfluss, den Abwasser auf die 
Belastung eines Gewässers mit organischen Spurenstoffen haben kann. Als wichtigster 
Eintragspfad des Berliner Abwassers wurde für diesen Kanal untersucht, mit welchen 
räumlichen und zeitlichen Varianzen bei der Beprobung von Gewässern zu rechnen ist. 
                                                
2 Am 15.3. und 16.3. gab es keine oder nur geringe Niederschläge. Erwähnenswert ist, dass ab dem 
9.3. das Wetter deutlich wärmer wurde, wodurch der größte Teil des angesammelten Schnees 
abtaute. Aufgrund der zeitlichen Differenz von einer Woche erscheint es allerdings unwahrscheinlich, 




Hierzu wurde die Umgebung des Klärwerkablaufs Waßmannsdorf zwischen den 
Flusskilometern 28 und 38 beprobt. Diese Beprobung geschah einmal an einem sehr 
regenreichen Tag (1.10.2008) und ein zweites Mal an einem überwiegend trockenen Tag 
(28.2.2009). Der Einfluss der beiden Abwassereinleitungsstellen bei km 32,2 und 34,7 war 
an beiden Tagen deutlich an einem Anstieg der CBZ-Konzentration von 0,05 µg/L auf über 
2 µg/L zu erkennen (s. Abbildung 52). Am 28.2.2009 stimmten die beiden beobachteten 
lokalen Extremwerte nahezu exakt mit diesen Einleitungsstellen überein. Hingegen stieg am 
1.10.2008 bereits 800 m vor dem Klärwerksablauf die CBZ-Konzentration an und das 
Maximum lag ca. 200 m davor. Diese Beobachtung lässt sich mit den hohen Niederschlägen 
an diesem Tag erklären. Zwischen km 29 und km 35 wird durch zahlreiche Ableitungskanäle 
das Regenwasser der umliegenden Gebiete in den Teltowkanal geleitet (s. Abbildung 62). 
Die großen Mengen an Regenwasser sorgten an diesem Tag offenbar dafür, dass sich das 
Abwasser zumindest oberflächlich mehrere hundert Meter weit entgegen der eigentlichen 
Fließrichtung bewegte.  


















01.10.2008 (Niederschlag: 9,8 mm)








Abbildung 52: Am 1.10.2008 und 28.2.2009 wurden Schöpfproben vom Ufer des Teltowkanals genommen und 
die Konzentration von CBZ bestimmt (ELISA, pH 7,6). Am 1.10.2008 wurde außerdem der pH-Wert gemessen. 
Bei km 32,2 und 34,7 befinden sich die beiden Abläufe des Klärwerks Waßmannsdorf; Quelle der 
Niederschlagsinformationen: Deutscher Wetterdienst, Station Berlin-Tempelhof. 
 
Der Klärwerksablauf hatte auch einen Einfluss auf den pH-Wert, der am 1.10.2008 von 7,9 
auf 7,4 sank. 
Um die zeitliche Varianz zu beleuchten, wurden zwischen November 2009 und August 2010 
mehrmals pro Woche Proben von zwei Positionen am Teltowkanal genommen, einmal 
stromaufwärts von Klärwerk Waßmannsdorf und einmal stromabwärts. Abbildung 53 zeigt 

































b) Teltowkanal stromabwärts des Ablaufs von Klärwerk Waßmannsdorf (km 34,4)

































Abbildung 53: Zwischen November 2009 bis August 2010 wurden an zwei Stellen Proben aus dem Teltowkanal 
entnommen und mit ELISA und LC-MS/MS analysiert. Messwerte unterhalb der Bestimmungsgrenze sind als 
Stern auf halber Höhe der Nachweisgrenze eingetragen. Zu den Messwerten siehe auch Tabelle 32 (ELISA) und 
Tabelle 33 (LC-MS/MS). 
Über den größten Teil des Jahres lagen die Konzentrationen von CBZ und Cetirizin 
stromaufwärts des Klärwerksablaufs unterhalb von 0,1 µg/L. Dieser Schwellenwert wurde im 
Juli 2010 über mehrere Wochen hinweg drastisch überschritten und die dort gemessenen 




wurden (s. Kapitel 4.7.1). Diese Beobachtung kann mit einer Umkehrung der Fließrichtung 
aufgrund der geringen Frischwasserzufuhr in dieser Trockenperiode erklärt werden 
(s. Kapitel 2.2.2). Neben der Trockenheit trägt auch die Wiederbefüllung von Grundwasser-
speichern, die zu DDR-Zeiten für den Braunkohletagebau entwässert wurden, zur Wasser-
knappheit in der Spree bei [142]. 
Darüber hinaus wurde am 1.12.2009 eine deutliche erhöhte CBZ-Konzentration von 0,4 µg/L 
gemessen. An diesem Tag und am vorigen Tag wurden starke Regenfälle von 5,6 mm bzw. 
7,6 mm gemessen, die vermutlich ähnlich wie am 1.10.2008 eine partielle Umkehrung der 
Fließrichtung bedingten. 
Stromabwärts des Klärwerks wurden erwartungsgemäß deutliche höhere Konzentrationen 
von CBZ und Cetirizin gemessen als stromaufwärts. Die Analytkonzentrationen unterlagen 
dabei starken tagesabhängigen Schwankungen. Da die Proben nur 300 m hinter dem Ablauf 
genommen wurden, ist von einer unvollständigen Vermischung auszugehen. Außerdem 
können die Flussraten des Teltowkanals und des Klärwerksablaufs zeitlichen 
Schwankungen unterliegen, die zu verschieden starken Verdünnungen führen. Im Juli 2010 
wurden stromaufwärts und stromabwärts des Klärwerks annähernd die gleichen 
Konzentrationen gefunden, was auf den bereits erwähnten mangelnden Frischwasserzufluss 
zurückzuführen ist.  
Übriges Stadtgebiet 
Die beiden Hauptfließgewässer Berlins, Spree und Havel, waren vor dem Eintritt ins 
Stadtgebiet mit weniger als 0,1 µg/L CBZ sehr gering belastet (s. Abbildung 54). Im Großen 
Müggelsee wurden ganzjährig geringe CBZ-Konzentrationen um 0,05 µg/L vorgefunden. 
Ähnliche Werte zwischen 0,05 und 0,1 µg/L wurden in der Dahme und in der Spree westlich 
des Großen Müggelsees – mit Ausnahme der Trockenperioden im August 2008 und Juli 
2010 - wiederholt an verschiedenen Stellen gefunden (s. Tabelle 39) und können somit als 
die übliche Konzentration bei normalen Fließgeschwindigkeiten betrachtet werden.  
Eine Punktquelle für den CBZ-Eintrag in die Spree ist das Neuenhagener Mühlenfließ, in 
dem ähnlich hohe CBZ-Konzentrationen wie im Teltowkanal gefunden wurden. Nach der 
Klarwassereinleitung des Klärwerks Münchehofe wurden hier mit 2 µg/L annähernd so hohe 
CBZ-Pegel gefunden wie im Ablauf des Klärwerks selbst. Im Bereich der Einmündung des 
Neuenhagener Mühlenfließ‘ in die Spree wurde entsprechend eine deutlich höhere 
Schadstoffkonzentration gemessen als in den umliegenden Abschnitten der Spree. In 
Trockenperioden war wegen der geringeren Fließgeschwindigkeit der Spree dieser Einfluss 
stärker wahrnehmbar. So wurde im Juli 2010 mit 0,5 µg/L eine etwa dreimal so hohe CBZ-
Konzentration gemessen wie im März 2010.  
Im Juli 2010 war darüber hinaus wegen des langsameren Stofftransports im gesamten 
beprobten Spreeabschnitt zwischen Großem Müggelsee und der Mündung des Britzer 
Verbindungskanals sowie in der Dahme bis hin zum Langen See eine deutlich erhöhte CBZ-
Konzentration zwischen 0,15 und 0,5 µg/L zu beobachten (s. Abbildung 54b). In der Dahme 
wurde im Bereich der Einmündung des Teltowkanals die höchste Konzentration gemessen. 




bereits erwähnte Vermutung, dass in diesem Zeitraum das Wasser aus dem Teltowkanal in 
die Dahme floss und nicht umgekehrt. 
Im Landwehrkanal wurden im Dezember 2009 mit 0,07 bis 0,18 µg/L etwas höhere CBZ-
Konzentrationen gefunden als in der Spree. Dies kann durch die Zufuhr von Rohabwasser 
während eines Regenwasserüberlaufereignisses geschehen sein oder durch ein Einströmen 
von belastetem Wasser aus dem benachbarten Teltowkanal.  
Im Berlin-Spandauer Schifffahrtskanal wurden an allen beprobten Stellen niedrige CBZ-
Konzentrationen gefunden. Auch im Bereich des Zuflusses der Panke blieb diese 
Konzentration auf demselben Niveau wie in der Spree. Demnach wurde im Beprobungs-
zeitraum durch die Panke nur eine vernachlässigbare Menge an Abwasser aus dem 
Klärwerk Schönerlinde eingetragen. 
In der Havel waren im Bereich der nördlichen Stadtgrenze nur sehr geringe CBZ-
Konzentrationen messbar (0,03 bis 0,04 µg/L). Im Spandauer See war ein deutlicher 
Konzentrationsanstieg auf bis zu 0,44 µg/L zu verzeichnen. Hier macht sich die Einleitung 
von geklärtem Abwasser aus dem Klärwerk Schönerlinde bemerkbar, das über den 
Nordgraben und den Tegeler See in die Havel gelangte. Bei der Mündung des Nordgrabens 
direkt hinter der Oberflächenwasseraufbereitungsanlage Tegel wurde hier eine 
Konzentration von 1,4 µg/L CBZ gefunden, am Seeufer weiter südlich 0,74 µg/L. Nach dem 
Zufluss der Spree verringerte sich die CBZ-Konzentration in der Havel und erreichte Werte 
zwischen 0,1 und 0,3 µg/L.  
Bemerkenswert ist, dass die CBZ-Konzentration im weiter südlich gelegenen Wannsee, 
einem der Hauptbadegewässer Berlins, im Sommer nicht niedriger war als im Winter, 
obwohl in den Sommermonaten zur Verbesserung der Wasserqualität das Abwasser des 
Klärwerks Ruhleben über eine Druckrohrleitung in den Teltowkanal statt in die Spree 
gepumpt wurde. Im Zeitraum von Juni 2009 bis März 2010 blieb die CBZ-Konzentration im 
Wannsee bei vier Beprobungen relativ konstant zwischen 0,27 und 0,36 µg/L. Offenbar fließt 
über den Umweg Teltowkanal/Griebnitzkanal letztlich eine ähnliche Menge Abwasser in den 
Wannsee wie im Winter über die Spree.  
An der Unterhavel in der Nähe des Zuflusses des Teltowkanals wurde bei der einzigen dort 
erhobenen Probe eine sehr hohe CBZ-Konzentration von 0,83 µg/L gemessen. Somit hatte 
sich die CBZ-Konzentration in der Havel während der Passage durch das Berliner 
Stadtgebiet verzwanzigfacht.  
Diese Ergebnisse zeigen, dass der menschliche Eintrag in die Gewässer über den Marker 
CBZ sehr deutlich nachweisbar ist. Der Weg des Abwassers vom Klärwerk in das 
Oberflächengewässer sowie der weitere Verlauf lassen sich gut nachvollziehen. Wie am Fall 






Abbildung 54: Verbreitung von CBZ im Berliner Stadtgebiet. Proben wurden über einen Zeitraum von zwei 
Jahren (Juli 2008-Juli 2010) gesammelt und mittels ELISA gemessen. a) Messwerte ohne August 2008 und Juli 
2010, b) Messwerte aus August 2008 und Juli 2010 (Werte in Klammern: mittlere Abflussrate in 2006 [140]). 





Der ELISA ist insbesondere für den Einsatz in der Trinkwasseranalytik von Interesse, da 
nach aktuellem Stand einzig für diesen Wassertyp ein Grenzwert existiert: der 
gesundheitliche Orientierungswert (GOW, s. Kapitel 2.2.6). 
Die Verteilung von CBZ im Berliner Trinkwasser wurde von Kirsten Pannenbecker mit dem 
in der vorliegenden Arbeit entwickelten ELISA eingehend untersucht. Die Messergebnisse 
sowie die Methodenvalidierung sind detailliert in ihrer Diplomarbeit dokumentiert [305]. An 
dieser Stelle sollen nur kurz die wichtigsten Ergebnisse wiedergegeben werden.  
In den Monaten Januar und März 2010 wurden in den Probennahmestellen des 
Versorgungsnetzes im Bereich zwischen Stadtzentrum und dem Tegeler See mit bis zu 
160 ng/L die höchsten CBZ-Konzentrationen gefunden (s. Abbildung 55). In den Bezirken, 
die sich hieran südlich anschließen, wurden ebenfalls erhöhte CBZ-Konzentrationen 
gefunden. In vielen Fällen betrug der CBZ-Gehalt hier mehr als 50 ng/L. Im Norden und 
Osten Berlins sowie im äußersten Westen konnte hingegen in vielen Fällen kein CBZ 
nachgewiesen werden. In keinem Fall wurde der GOW von 300 ng/L überschritten.  
 
Abbildung 55: Links: Die CBZ-Konzentration von 179 Trinkwasserproben aus dem Rohrnetz der Berliner 
Wasserbetriebe wurde im Januar 2010 mittels ELISA bestimmt, siehe auch Tabelle 38. Rechts: 
Verteilungsmöglichkeiten für Trinkwasser im Berliner Stadtgebiet (Bildquelle: BWB [140]). 
Diese Stoffverteilung lässt sich durch die individuelle Belastung der Wasserwerke erklären. 
Die Stadtviertel, in denen besonders viel CBZ im Leitungswasser gefunden wurde, wurden 
hauptsächlich von den Wasserwerken Tegel und Beelitzhof versorgt 
(s. Abbildung 55 rechts). Von den acht derzeit betriebenen Wasserwerken sind nach einer 
Studie aus dem Jahr 2002 besonders das Wasserwerk Tegel und in geringerem Maße das 
Wasserwerk Beelitzhof mit CBZ belastet (s. Kapitel 2.2.2). Mit beobachteten 
Konzentrationen von 100 bis 150 ng/L CBZ im Wasserwerk Tegel wurde bei einer erneuten 
Untersuchung im März 2010 dieser Befund bestätigt. 
Die gezeigten Ergebnisse sind insbesondere für den Wasserversorger interessant. Das 
Trinkwasser wird über ein weitverzweigtes Rohrsystem mit mehreren Pumpstationen verteilt. 
Die Förderleistungen der Wasserwerke sowie der Wasserbedarf im Stadtgebiet können 







variieren, so dass aufwendige mathematische Modelle nötig sind um vorherzusagen, 
welcher Stadtbezirk von welchem Wasserwerk versorgt wird. Die Untersuchungen mit dem 
ELISA konnten hierbei wertvolle Daten liefern, um eine Überprüfung der theoretischen 
Vorhersagen zu ermöglichen.  
Darüber hinaus wurden elf Mineralwässer aus verschiedenen europäischen Ländern auf 
ihren CBZ-Gehalt untersucht. Dieselben Proben wurden von Carvalho auf ihren Koffein-
gehalt untersucht [298]. In keiner der Proben war Koffein oder CBZ nachweisbar. 
4.7.4 Saisonale Schwankungen des Cetirizin-Pegels 
Die vorangegangenen Abschnitte haben gezeigt, dass Cetirizin im Klärwerksablauf und im 
Teltowkanal über den gesamten beobachteten Zeitraum vorzufinden ist. Die höchsten 
Konzentrationen traten dabei während der Heuschnupfenzeit zwischen März und August 
auf. Im Oberflächenwasser führten variierende Fließgeschwindigkeiten und damit größere 
tagesabhängige Schwankungen zu einem schwierigerer zu interpretierenden Konzentrati-
onsverlauf (s. Abbildung 53b). Da die CBZ-Konzentration in geklärtem Abwasser in der 
Regel annähernd konstant ist (s. Kapitel 4.7.1), lässt sich durch die Bildung des 
Verhältnisses der Konzentrationen von Cetirizin und CBZ die Verdünnung bei der Einleitung 
in den Teltowkanal kompensieren. In Abbildung 56 wird ersichtlich, dass zwischen diesem 
Verhältnis und dem saisonalen Auftreten von Pollen eine offensichtliche Korrelation besteht. 
Ein ähnlicher Anstieg der Cetirizinkonzentration im Abwasser zur Heuschnupfenzeit ist aus 
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Abbildung 56: Oben: Verhältnis der Konzentrationen (m/v) Cetirizin/CBZ im Ablauf des Klärwerks Waßmannsdorf 
(Quadrate) und im Teltowkanal bei km 34,4 (Kreise), mit gleitendem Durchschnitt aus fünf benachbarten 
Punkten. Unten: Häufigkeit von mittleren und hohen Pollenkonzentrationen in Zehntagesperioden in Pollenfallen 




4.8 Auftreten der CBZ-Metaboliten in Gewässern 
4.8.1 Qualitative Untersuchungen 
Um einen qualitativen Eindruck über die Persistenz der CBZ-Metaboliten zu gewinnen, 
wurden die MRM-Chromatogramme der Metaboliten in Abwasser, Oberflächenwasser und 
Trinkwasser verglichen. Neben einem halbquantitativen Einblick in den Stoffabbau kann dies 
auch Informationen über die entstehenden Produkte erbringen, da diese bei leicht spaltbarer 
Funktionalisierung denselben Massenübergang wie das Edukt zeigen können.  
Als Oberflächenwasserprobe wurde bewusst eine gering belastete Probe aus dem 
Einzugsgebiet der Dahme gewählt. Hierbei kann davon ausgegangen werden, dass der 
CBZ-Eintrag mit guter Wahrscheinlichkeit schon einige Tage zurücklag und somit ein Abbau 
in der Umwelt potentiell stattfinden konnte. 
10-OH-CBZ 
Nach dem Verlust von einem Äquivalent Wasser (255→237) zeigt 10-OH-CBZ dieselben 
Massenübergänge wie CBZ, nämlich m/z 237→194 und m/z 237→179 (s. Abbildung 57b). 
Abbildung 57a zeigt, dass in diesen Proben aus geklärtem Abwasser und Oberflächen-
wasser nahezu dasselbe Verhältnis von 10-OH-CBZ zu CBZ vorlag wie in der Probe aus 
ungeklärtem Rohabwasser. In der Trinkwasserprobe hingegen war der Peak von 10-OH-
CBZ verschwunden, stattdessen lagen zwei weitere Peaks bei niedrigeren Retentionszeiten 
vor (III und IV). Beide Substanzen zeigten dieselben drei Massenübergänge wie 10-OH-CBZ 
(255→237, 237→194 und 237→179). Es ist daher sehr wahrscheinlich, dass hier Derivate 
von 10-OH-CBZ vorliegen. Möglicherweise handelt es sich um Konjugate von 10-OH-CBZ, 
die während der Bodenpassage entstanden sind. Da auch der Übergang 255→237 auftritt, 
muss es sich um leicht spaltbare Konjugate handeln, die bereits in der Ionenquelle zu 
10-OH-CBZ zerfallen können. In Frage kommen hierfür unter anderem Mineralsäureester 
wie zum Beispiel Sulfate, die auch im menschlichen Organismus nachgewiesen worden sind 
[81]. Diese Konjugation kann im Boden möglicherweise durch Pilzkulturen stattfinden, die 
auf ähnliche Weise Pyren zu Pyrenylsulfat metabolisieren [367]. Im Rahmen dieser Arbeit 










































































Abbildung 57: a) Trinkwasser, Oberflächenwasser und Abwasser (Zulauf und Ablauf) wurden mittels LC-MS/MS 
analysiert. Die Messwerte der Massenübergänge m/z 237→194, 237→179, und 255→237 wurden mit 
demselben Faktor normiert, so dass für alle vier Proben der CBZ-Peak im Übergang 237→194 100 % betrug. 
Oberflächenwasser und Trinkwasser wurden nach SPE-Anreicherung analysiert, Abwasser nach 
Direkteinspritzung. Peakzuordnung: I CBZ, II 10-OH-CBZ, III & IV unbekannt, möglicherweise CBZ-10-Sulfat 




DiOH-CBZ, 2-OH-CBZ, 3-OH-CBZ, , EP-CBZ, Ox-CBZ 
Die mit Sauerstoff funktionalisierten Metaboliten von CBZ zeigen alle den Massenübergang 
253→210, der äquivalent zum Übergang m/z 237→194 bei CBZ ist. DiOH-CBZ reagiert 
hierbei zunächst unter Abspaltung von Wasser zu EP-CBZ [175].  
In Klärwerkszulauf und -ablauf sowie in Oberflächenwasser wurden alle erwähnten 
Metaboliten gefunden (s. Abbildung 58). In diesen drei Matrizes war das Verhältnis von 
Metabolit zu CBZ ähnlich, so dass sich allenfalls von einem geringen Abbau im Klärwerk 
oder in der Umwelt ausgehen lässt. Auch in Trinkwasser gibt es Indizien für die Präsenz 
aller Metaboliten, jedoch lässt sich nur bei DiOH-CBZ eine ähnlich hohe Persistenz wie bei 
CBZ feststellen. Alle übrigen Metaboliten wurden im Vergleich zu CBZ in deutlich geringeren 
Mengen vorgefunden und waren wie im Fall von EP-CBZ kaum noch nachweisbar. Die 
Trink-wasser-probe stammte aus dem Versorgungsgebiet des Wasserwerks Tegel, das 
vorwiegend Uferfiltrat aus der Umgebung des Tegeler Sees zur Trinkwasserherstellung 
benutzt. Die Reinigungsleistung durch die Bodenpassage ist offenbar nicht ausreichend, um 
diese Metaboliten zu entfernen. Nach meinem Kenntnisstand ist dies die erste 
Untersuchung, in der Metaboliten von CBZ im Trinkwasser nachgewiesen wurden. 
Darüber hinaus war eine nicht identifizierte Substanz (Peak X) in Abwasser (Zu- und Ablauf) 
und Oberflächenwasser vorzufinden, die weitgehend dasselbe Massenspektrum zeigte wie 
2-OH-CBZ und 3-OH-CBZ (s. Abbildung 59a). Eine naheliegende Erklärung wäre, dass es 
sich hierbei um den Metaboliten 1-OH-CBZ handelt, der in menschlichem Urin in 
vergleichbarer Menge wie 2-OH-CBZ und 3-OH-CBZ auftritt (s. Kapitel 2.1.3). In Frage 
kommt außerdem 4-OH-CBZ, das im menschlichen Metabolismus allerdings nicht in 
nennenswerter Menge gebildet wird und dessen Auftreten im Abwasser daher unwahr-
scheinlich ist. Zu beiden Substanzen wurden bislang keine Massenspektren publiziert und 
sie sind auch nicht kommerziell erhältlich. Es erscheint unwahrscheinlich, dass es sich bei 
X-OH-CBZ um eine dieser beiden Substanzen handelt, da X-OH-CBZ im Gegensatz zu 
2-OH-CBZ, 3-OH-CBZ und Ox-CBZ nicht das Fragmention m/z 208 bildete. Dieses Ion lässt 
sich auf die Bildung eines Iminochinons zurückführen (s. Abbildung 59b). 2-Iminochinon ist 
chemisch relativ stabil und lässt sich durch Oxidation mit Hypochlorit aus dem Metaboliten 
2-Hydroxyiminostilben synthetisieren [89]. Für die anderen Iminochinone wurden bislang 
keine Erkenntnisse publiziert. Es erscheint jedoch plausibel, dass bei der Fragmentierung 
von 1-OH-CBZ und 4-OH-CBZ ähnliche Iminochinone entstehen wie bei der Fragmentierung 
von 2-OH-CBZ, 3-OH-CBZ und Ox-CBZ. Somit bleibt festzuhalten, dass die Identität von X-


































































































Abbildung 58: a) Trinkwasser, Oberflächenwasser und Abwasser (Zulauf und Ablauf) wurden mittels LC-MS/MS 
analysiert. Die Massenübergänge 253→210 und 253→180 wurden wie in Abbildung 57 normiert. 
Peakzuordnung: V DiOH-CBZ, VI 2-OH-CBZ, VII EP-CBZ, VIII 3-OH-CBZ, IX Ox-CBZ, X: X-OH-CBZ b) 
Hypothese über Ionisation und Zerfall von CBZ, EP-CBZ Ox-CBZ, 2-OH-CBZ und 3-OH-CBZt im 















































































































































Abbildung 59: a) Links: Massenspektren von 2-OH-CBZ, 3-OH-CBZ, X-OH-CBZ und Ox-CBZ (Tochterionen-
spektren von m/z 253 aus einer Klärwerksablaufprobe, Kollisionsenergie 25 eV). Rechts: Verteilung der 
Fragment-ionen in Abhängigkeit von der Kollisionsenergie. b) Hypothese über die Struktur der gebildeten 




4.8.2 Quantitative Untersuchungen 
Abbau im Klärwerk 
Um ihren Abbau während der Klärwerkspassage zu untersuchen, wurden die CBZ-
Metaboliten in den Mischproben aus den fünf Berliner Klärwerken quantifiziert 
(s. Kapitel 4.7.1). Nur diejenigen Klärwerke wurden betrachtet, bei denen am selben Tag 
Zulauf und Ablauf beprobt wurden, so dass insgesamt zwölf Proben analysiert wurden. 
Für die Metaboliten DiOH-CBZ, 2-OH-CBZ und 3-OH-CBZ war im Mittel ein leichter Abbau 
von 16-27 % zu beobachten (Tabelle 29). Während die Konzentration von 10-OH-CBZ etwa 
gleich blieb, stieg sie für EP-CBZ in allen Klärwerken an, und zwar durchschnittlich um 32 %. 
Wie bei CBZ mag auch bei EP-CBZ die Spaltung des N-Glucuronids dafür verantwortlich 
sein, dass die Konzentration von EP-CBZ während der Klärwerkspassage anstieg 
(s. Kapitel 2.2.3). Neben CBZ selbst ist EP-CBZ der einzige Metabolit, der als N-Glucuronid 
ausgeschieden wird. Die übrigen Metaboliten liegen im Urin dagegen vorwiegend als 
O-Glucuronide vor. Diese Konjugate scheinen bereits vor Erreichen des Klärwerks gespalten 
zu werden, da im Klärwerkszulauf die Metaboliten unkonjugiert vorgefunden werden und ihre 
Konzentration während der Abwasserbehandlung auch nicht mehr ansteigt. 
Zu beachten ist, dass einige Analyten in ungeklärtem Abwasser einer deutlich höheren 
Ionensuppression unterliegen als in geklärtem Abwasser (s. Kapitel 4.6.2). Dieser Effekt war 
für 2-OH-CBZ und 3-OH-CBZ besonders stark ausgeprägt, so dass deren Abbau im 
Klärwerk tatsächlich höher sein dürfte. Bei einer nachträglichen Korrektur mit Hilfe der in 
Tabelle 26 angegebenen Wiederfindungsraten ergeben sich für alle Analyten Abbauraten 
von weniger als 40 %, so dass zusammenfassend von einer hohen Persistenz der 
Metaboliten gesprochen werden kann. Dies steht in Übereinstimmung mit früheren Arbeiten 
aus Kanada und Frankreich, in denen ein sehr geringer oder gar kein Abbau der Metaboliten 
2-OH-CBZ, 3-OH-CBZ und 10-OH-CBZ festgestellt wurde (s. Tabelle 6). 
Tabelle 29: Verhältnis aus den Analytkonzentrationen in Klärwerksablauf und Klärwerkszulauf, Mittelwert und 
Standardabweichung (in Klammern) aus sechs Beprobungen (s. Tabelle 36), alle Messwerte ermittelt mit LC-












Abbaurate [%] 16 (11) 27 (11) 3 (32) -32 (13) 27 (13) -14 (15) -20 (28)
Vorkommen in Abwasser, Oberflächenwasser und Trinkwasser 
Tabelle 30 zeigt, dass die CBZ-Metaboliten auch in Oberflächenwasser und im Fall von 
DiOH-CBZ auch in Trinkwasser in quantifizierbaren Mengen gefunden wurden. Die 
Konzentrationen waren aufgrund der Verdünnung deutlich niedriger als in Abwasser.  
Interessant ist hierbei die Betrachtung der Metabolitkonzentration im Verhältnis zur 
Konzentration von CBZ (s. Abbildung 60a). Hier zeigt sich, dass in den meisten Fällen 
ähnliche Relativkonzentrationen vorliegen. So wurde in allen Proben bis auf den beiden 
bereits in Kapitel 4.7.1 beschriebenen Ausreißern mehr DiOH-CBZ als CBZ gefunden, die 




Eine gute Übereinstimmung besteht zwischen den gemessenen Relativkonzentrationen und 
den beschriebenen Relativkonzentrationen in Urin und Kot (s. Abbildung 60c unten). Dieser 
hohe Grad der Übereinstimmung war nicht unbedingt zu erwarten, da entscheidende 
pharmakokinetische Ergebnisse aus einer Studie mit nur zwei Individuen stammten [80]. Nur 
die relativ hohen Konzentrationen an 10-OH-CBZ in Gewässern stimmten nicht mit den 
anteiligen Ausscheidungen überein. Dies ist darauf zurückzuführen, dass 10-OH-CBZ der 
Hauptmetabolit von Ox-CBZ ist und daher keine Korrelation mit CBZ zu erwarten ist.  
Die erhaltenen Relativkonzentrationen lagen für alle Analyten mit Ausnahme von 
10-OH-CBZ in etwa auf demselben Niveau wie in anderen Ländern (s. Abbildung 60b). Die 
Konzentrationen von 10-OH-CBZ waren in Deutschland deutlich höher als in Kanada [158, 
175, 178] bzw. deutlich niedriger als in Frankreich [179]. Hieraus lässt sich folgern, dass in 
Frankreich ein höherer Anteil der Epilepsiepatienten mit Ox-CBZ behandelt wird als in 
Deutschland.  
In Oberflächenwasser enthielten die Proben mit den geringsten CBZ-Konzentrationen (die in 
Abbildung 60a ganz links erscheinen) einen höheren Anteil an DiOH-CBZ als die Proben mit 
höherem CBZ-Gehalt. Diese Proben stammten überwiegend aus den östlichen Abschnitten 
von Teltowkanal und Spree vor der Einleitung von Berliner Abwässern. Wahrscheinlich 
wurden diese Proben bereits mehrere Tage vor Probennahme im Oberlauf der Spree 
verunreinigt. In diesem Fall ist möglich, dass bereits biologische oder physikalisch-
chemische Abbauprozesse und Bodenadsorptionen stattgefunden haben, die zu diesen 
Unterschieden geführt haben. 
Auffällig war, dass die Konzentrationen der Metaboliten DiOH-CBZ, 2-OH-CBZ und 3-OH-
CBZ relativ zur CBZ-Konzentration im Klärwerksablauf etwas geringer waren als im 
Klärwerkszulauf und in Oberflächengewässern. Diese Beobachtung sollte nicht 
verallgemeinert werden, da die meisten Klärwerksablaufproben aus demselben Klärwerk 
stammten (Waßmannsdorf), die Proben aus Klärwerkszulauf und Oberflächengewässern 
hingegen aus zahlreichen unterschiedlichen Quellen.  
Tabelle 30: Median-Werte der Stoffkonzentrationen in 100 Wasserproben (s. Abbildung 60). Werte sind absolut 
in µg/L sowie relativ zur CBZ-Konzentration (CBZ = 100 %) angegeben, Standardabweichung in Klammern. Nur 
Werte oberhalb der Bestimmungsgrenze wurden berücksichtigt (<LOQ: unterhalb der Bestimmungsgrenze).  
  CBZ DiOH-CBZ 2-OH-CBZ 10-OH-CBZ EP-CBZ 3-OH-CBZ 
Trinkwasser 
(n = 6) 
µg/L 0,10 (0,01) 0,16 (0,04) <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ 
% 100 146 (30)     
        
Oberfl.wasser 
(n = 52) 
µg/L 0,26 (0,42) 0,53 (0,80) 0,024 (0,05) 0,12 (0,17) 0,035 (0,03) 0,019 (0,05)
% 100 213 (72) 9 (3) 22 (12) 7 (1) 7 (3) 
        
Klärwerks-
ablauf (n = 34) 
µg/L 2,0 (0,5) 3,4 (0,8) 0,14 (0,05) 0,50 (0,2) 0,087 (0,03) 0,14 (0,04) 
% 100 174 (32) 6 (2) 25 (8) 4 (1) 6 (1) 
        
Klärwerks-
zulauf (n = 8) 
µg/L 1,9 (1,2) 4,0 (0,7) 0,17 (0,04) 0,49 (0,3) 0,059 (0,01) 0,15 (0,05) 









































































































































































































































































































































In der vorliegenden Arbeit wurde ein kompetitiver ELISA für den Nachweis von CBZ in 
Abwasser, Oberflächenwasser und Trinkwasser entwickelt und validiert. Die erreichte 
Bestimmungsgrenze von ca. 30 ng/L ist ausreichend, um CBZ in nahezu allen Abwässern 
und in vielen Oberflächengewässern zu quantifizieren. Die Methode ist geeignet, um die 
Einhaltung des gesundheitlichen Orientierungswertes von 300 ng/L im Trinkwasser zu 
überprüfen.  
Der ELISA wurde durch die Untersuchung einer Vielzahl an Proben aus Berliner Abwässern 
und Oberflächengewässern validiert. Die Übereinstimmung der Analysenergebnisse mit der 
Referenzmethode HPLC-MS/MS war dabei sehr hoch. Der ELISA zeigte eine exzellente 
Präzision und erbrachte dabei in allen untersuchten Matrizes geringfügig höhere 
Analysen-ergebnisse als die Referenzmethode. Die beständige Überbestimmung von etwa 
7 % konnte zum größten Teil auf die Präsenz von geringen Mengen des persistenten 
Metaboliten EP-CBZ zurückgeführt werden. 
Die Bindungseigenschaften des verwendeten Antikörpers wurden eingehend untersucht und 
essentielle Bindungsstellen wurden identifiziert. Zahlreiche strukturell mit CBZ verwandte 
Stoffe wurden auf ihre Kreuzreaktion mit dem Antikörper untersucht. Einen sehr großen 
Einfluss auf die Ligandenbindung hatte der Ladungszustand des Kreuzreaktanden. Im 
Extremfall führte eine Änderung des pH-Wertes zu einer Änderung der Kreuzreaktivität um 
mehr als das Hundertfache. 
Um die Bindung potentiell im Abwasser vorhandener Kreuzreaktanden an den verwendeten 
Antikörper zu überprüfen, wurde konzentriertes Abwasser flüssigchromatographisch 
fraktioniert und anschließend im ELISA analysiert. Mit Hilfe hochauflösender MS konnte das 
Antihistaminikum Cetirizin als Kreuzreaktand identifiziert werden. Der störende Einfluss 
dieses Kreuzreaktanden auf den CBZ-ELISA konnte nach einer Änderung des pH-Wertes 
während der Ligandenbindungsreaktion minimiert werden.  
Die pH-abhängige Selektivitätssteuerung ermöglichte überdies die Quantifizierung von 
Cetirizin. Durch die Messung unter sauren und basischen Reaktionsbedingungen konnte mit 
demselben Antikörper sowohl CBZ als auch Cetirizin quantifiziert werden. Für diesen Dual-
Analyt-Immunoassay war der Arbeitsaufwand doppelt so hoch wie bei der Messung eines 
einzelnen Analyten. Die Präzision der Cetirizin-Bestimmung war bei akzeptabler Richtigkeit 
deutlich geringer als bei der Bestimmung von CBZ. Mit dieser Methode wurden in der 
Heuschnupfenzeit zwischen März und August besonders hohe Konzentrationen von Cetirizin 
in Abwasser und Oberflächenwasser festgestellt. Für CBZ konnte kein vergleichbarer 
saisonaler Einfluss festgestellt werden. 
Zusätzlich wurde mit Hilfe von LC-MS/MS das Auftreten und das Schicksal der Metaboliten 
von CBZ untersucht. Die Metaboliten EP-CBZ, 2-OH-CBZ, 3-OH-CBZ, 10-OH-CBZ und 
DiOH-CBZ wurden in allen Abwässern und vielen Oberflächengewässern nachgewiesen. 
DiOH-CBZ erwies sich als ähnlich persistent wie CBZ und konnte in mehreren 




Außerdem wurde ein weiteres bislang nicht identifiziertes Abbauprodukt von CBZ in 
Abwässern und Oberflächengewässern nachgewiesen. Daneben gibt es Hinweise, dass 
Konjugate von 10-OH-CBZ im Trinkwasser existieren.  
Die Eigenschaften des in dieser Arbeit entwickelten ELISAs machen die Methode 
interessant für eine Anwendung im Hochdurchsatzscreening. Der Test ist robust und auch 
für die Verwendung schwierigster Matrices wie zum Beispiel ungeklärter Abwässer geeignet. 
Da weder Probenvorbereitung noch Probenanreicherung für die Durchführung des ELISAs 
erforderlich sind, ist er sehr schnell und kostengünstig durchführbar. Das für den Test nötige 
Probenvolumen ist mit weniger als 1 mL sehr gering.  
Wie in der vorliegenden Arbeit am Beispiel des Berliner Gewässersystems gezeigt werden 
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a.u. Beliebige Einheiten (arbitrary units) 
APCI Chemische Ionisation bei Atmosphärendruck (atmospheric pressure chemical ionisation) 
BSA Rinderserumalbumin (bovine serum albumine) 
BWB Berliner Wasserbetriebe 
CBZ Carbamazepin 
CE Kollisionsenergie (collision energy) 
CR Kreuzreaktivität (cross reactivity) 
DCC Dicyclohexylcarbodiimid 




EDTA  Ethylendiamintetraessigsäure (Ethylenediaminetetraacetic acid) 
ELISA Enzyme-linked immunosorbent assay 
EP-CBZ 10,11-Epoxycarbamazepin 
ESI Electrospray Ionisation 




HPLC Hochleistungsflüssigkeitschromatographie  (high performance liquid chromatography 
HRP Meerrettichperoxidase (horseradish peroxidase) 
IgG Immunglobulin G 
LC Flüssigkeitschromatographie (liquid chromatography) 
LOD Nachweisgrenze (limit of detection) 
LOQ Bestimmungsgrenze (limit of quantitation) 
MALDI Matrix assisted laser desorption/ionization 
Max. Maximum 




n. b. nicht bestimmt 
n. g. nicht getestet 






p.a. pro analysi (für die Analyse bestimmt) 
PBS Phosphatgepufferte Salzlösung (phosphate buffered solution) 
PBS-T Phosphatgepufferte Salzlösung mit 0,05 % Tween20 
Ref. Referenz 
RSD Relative Standardabweichung (relative standard deviation) 
RT Raumtemperatur 
SOW Spree-Oder-Wasserstraße 
SPE Festphasenextraktion (solid phase extraction) 
THF Tetrahydrofuran 
TMB 3,3’,5,5’-Tetramethylbenzidin 
TOF Flugzeit (time of flight) 
TRC Toronto Research Chemicals 
UHW Untere Havel-Wasserstraße 
WW Abwasser (wastewater) 
WWTP Klärwerk (wastewater treatment plant) 
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6.6 Ergänzende Daten 
 
Abbildung 61: Reinheitsüberprüfung von CBZ-Triglycin mittels LC-DAD-UV, die untere Kurve stellt eine 
Vergrößerung dar. 
TWC of DAD Spectral Data: from Sample 8 (CBZ GlyGlyGly DS) of 270508001.wiff Max. 9,4e4 mAU.

















TWC of DAD Spectral Data: from Sample 8 (CBZ GlyGlyGly DS) of 270508001.wiff Max. 9,4e4 mAU.





























Tabelle 31: Vorkommen von Carbamazepin in Oberflächenwasser, ungeklärtem und geklärtem Abwasser. 
Angegeben sind der Durchschnitt (D) oder der Median (M), der Höchstwert (Max.) der Studien sowie die 
Gesamtzahl der Proben n (k.A.: keine Angabe). Wenn in der Studie weder Durchschnitt noch Median angegeben 
wurden, wurde sofern möglich die Spannweite der Messwerte angegeben. 
Land 
Oberflächengewässer Ungeklärtes Abwasser Geklärtes Abwasser Ref. 
D/ M Max n D/M Max n D/M Max n  
Australien    1480 1480 1    [369] 
Belgien 435 (M) 1005 8       [370] 
Bulgarien 109 (D) 205 2       [370] 
China       420 420 1 [371] 
    100  4 69-120 120 4 [167] 
  1090 k.A. 283 (D) 510 4 503 (D) 1110 4 [372] 
 15 (D) 94 26 49 (D) 52 2 53 (D) 54 2 [373] 
Costa Rica <1 (M) 82 68       [374] 
Dänemark       940 940 1 [161] 
 15 15 1       [370] 
Deutschland       1070 1070 1 [31] 
    1273 (D)  10 1190 (D)  10 [375] 
 102-284 284 3    1194 1194 1 [376] 
       1310 (D) 1760 8 [377] 
 650 (D) 1075 5 1780 (D) 3800 10-20 1630 (D) 5000 20-27 [123] 
 230 (M) 1300 8 1450 (M) 2000 12 1650 (M) 2100 12 [165] 
 25 (M) 81 3 2000 2000 1 1900 1900 1 [174] 
    2000 2000 1 2100 2100 1 [214] 
 250 (M) 1100 26 2200 (M) 3000 k.A. 2100 (M) 6300 30 [6, 378] 
 207 (M) 657 22    2297 2297 1 [346] 
 328 (D) 330 2       [30] 
 410 (D) 510 2       [379] 
 78 (D) 640 520       [39] 
 220 (M)1 7100 1790       [127] 
 96 (M) 1700 188    210 (M) 3200 3 [37] 
 112 (D) 400 11 1050 (D) 1400 4 1000 (D) 1100 4 [380] 
    660 (M) 1000 9 740 (M) 1200 9 [381] 
 266 (M) 290 2       [382] 
 144 285 14       [119] 
 420 (M) 1700 130    2880 (M) 5080 33 [133] 
 30 (M) 479 32 19 (M) 238 11 78 (M) 369 13 [383] 
    350 (M) 1200 5 500 (M) 1000 5 [384] 
    1600 2500 118 1800 4100 128 [145] 
    2250  72 2400  72 [144] 
 245 1870 117       [146] 
 173 456 19       [370] 
Europa  
(27 Länder) 75 (M) 11561 122       [129] 
Europa 2       1200 (D)  8 [385] 
Europa 3       419 (D) 1550 24 [386] 
Estland 3 (M) 15 3       [370] 
Finnland 27 (D) 66 5 333 (D) 400 3 380 (D) 470 3 [387] 
    285 (M) 820 21 500 (M) 2440 21 [166] 
 70 (M) 370 k.A. 750 (M) 2000 k.A 400 (M) 600 k.A [378] 
 29 (M) 80 6       [190] 
 33 (D) 54 2       [370] 
Frankreich    286 (D) 416 3 172 (D) 258 3 [179] 





Oberflächengewässer Ungeklärtes Abwasser Geklärtes Abwasser Ref. 
D/ M Max n D/M Max n D/M Max n  
       910 (D) 1200 3 [161, 203] 
       1090 (D) 1200 k.A [35] 
 346 (M) 675 4    1101 (M) 1573 8 [389] 
 k.A. 350 3     950 3 [38] 
 <1,4 (M) 56 7    225 (D) 293 2 [390] 
 78 (M) 800 k.A.    1050 (M) 1400  [378] 
       1020 1020 1 [391] 
 1,1 2,6 3       [392] 
 770 1 6720 42       [393] 
 k.A. 1150 48       [394] 
 49 (M) 204 6       [370] 
Griechenland       605 (D) 1030 2 [161] 
 < 1 < 1 1       [370] 
Großbritannien 60 (D) 120 10    539 650 5 [395] 
 80 (D) 140 2    652 652 1 [396] 
 92 (M) 205 9       [370] 
Wales (GB) 105 (M) 1 327 >40 1322 (M) 1 2930 >20 1663 (M) 1 4598 >20 [350] 
 1 (M) 9 4       [397] 
 99 (M) 1 356 >100       [349] 
Irland    <10 <10 3 163-881 881 3 [222] 
    <60-720 720 36 <60-6500 6500  [164] 
 55 55 1       [370] 
Israel       660 660 1 [398] 
       1290 1700 11 [33] 
Italien 12 (D) 64 15    16 (D) 26 3 [399] 
       310 (D) 500 4 [161, 
203] 
       400 (D) 1318 8 [400] 
 99 (M) 1 175 8    291 (M)  7 [401] 
 <0,1-345 345 20       [402] 
 77 77 1       [370] 
Japan    54 (M) 270 16    [403] 
 k.A. 65 37    49 (M) 163  [32] 
 5,1 (M) 1 15 34    54 (M) 86 18 [352] 
Jordanien 240 (M) 1600 19    1800 (M) 3600 5 [404] 
Kanada 4,5 (D) 5 2 220 220 1 203 203 1 [405] 
    356 356 1 356 356 1 [158] 
 <1-8 8 5 299 (D) 701 3 282 (D) 656 3 [406] 
 0,7 0,7 1 369 369 1 426 426 1 [175] 
    539 539 1 453 453 1 [178] 
    700 (M) 1900 18 700 (M) 2300 18 [407] 
 3,3 (D) 16 8       [408] 
       99 99 1 [288] 
    415 (D) 573 7    [187] 
 58 (M) 1030 12       [409] 
Kroatien    420 (D) 950 5 410 (D) 530 5 [221] 
Litauen 15 (M) 17 4       [370] 
Luxemburg 60 (M) 69 3       [370] 
Malta < 1 (M) 3 3       [370] 
Mexiko       226 (D) 275 3 [139] 
Niederlande 133 (M) 203 4       [370] 
Norwegen 7 (M) 10 8    344 (D) 393 2 [180] 





Oberflächengewässer Ungeklärtes Abwasser Geklärtes Abwasser Ref. 
D/ M Max n D/M Max n D/M Max n  
Österreich    522 (M) 914 12 552 (M) 1110 12 [410] 
 47 (M) 133 4       [411] 
 30-250 250 45    100-800 800 24 [40] 
    704 (M) 1850 5 952 (M) 1595 5 [412] 
    1100 (M) 1 2600 34 1100 (M) 1 1510 34 [25] 
 75 (M) 294 k.A. 912 (M) 2640  960 (M) 1970  [378] 
 30 (D) k.A. k.A. 850 (D) 890     [103] 
 36 (M) 59 5       [370] 
Polen    1150 (M) 1600     [378] 
 556 (M) 794 4       [397] 
 110 (M) 172 3       [370] 
Portugal 146 146 1    520 (D) 540 2 [306] 
Rumänien 31 (M) 56 13    446 774 5 [413] 
 72 (M) 75 4       [414] 
 4 (M) 6 4       [370] 
Schweden    280 280 1 410 210 1 [415] 
       870 870 1 [203] 
       665(D) 1180 2 [160, 161] 
 8 (M) 34 7       [370] 
Schweiz 17 (D) 67 8 840 (D) 2370 9 700 (D) 2000 9 [176] 
 30-150 150 k.A. 690 (M) 1900  480 (M) 1600  [378] 
 61 (M) 239 7       [370] 
Slowenien 12 (M) 16 8       [370] 
Spanien       40 (D) 70 6 [228] 
       136 (D) 273 19 [416] 
 19 (M) 39 3 150 (M) 480 10 100 (M) 290 10 [417] 
       156 (D) 220 9 [418] 
    310 (D) 2150 84 370 (D) 1290 84 [419] 
    370 (D) k.A. 10    [420] 
    500 (D) 2100 8 420 (D) 750 8 [421] 
    480 (D) 3780 252 560 (D) 1550 252 [422] 
 <2 <2 1 85 (D) 152 2 81 (D) 111 2 [423] 
 30 (D) 110 10       [221] 
 51 (D) 90 14       [424] 
 143 (M) 219 4       [370] 
Südkorea 8 (D) 36 12 151 (D) 451 12 92 (D) 195 12 [425] 
 25 (D) 61 7    226 (D) 729 6 [110] 
 125 (D) 595 20 830 (D) 2350 >4 720 (D) 1940 >4 [426] 
    72 (D) 127 5 55 (D) 74 5 [427] 
       190 (M) 270 11 [428] 
Taiwan 40 (D) 120 3    550 (D) 960 3 [429] 
    82-357 357 4 93-214 214 4 [430] 
Tschechien 113 (M) 214 5       [370] 
Türkei 187 (D) 306 2       [370] 
Ungarn 102 (M) 293 6       [370] 
USA 1-35 35 25 100 100 1 65 65 1 [431] 
 < 0,9 (M) 13 3 38 (D) 51 3 74 (D) 111 3 [432] 
       100 (D) 100 2 [29] 
    57 57 1 110 110 1 [433] 
       110 (D) 140 2 [138] 
 22 (D) 132 7    120 120 1 [434] 
       263 (D) 297 3 [112] 





Oberflächengewässer Ungeklärtes Abwasser Geklärtes Abwasser Ref. 
D/ M Max n D/M Max n D/M Max n  
 4,5 (M) 5,6 10       [435] 
 57 (D) 96 3       [231] 
 k.A. 190 74       [436] 
 5 (M) 23 120       [437] 
       20-560 560 127 [438] 
       80 (M) 270 10 [27] 
 166 (M) 1500 12       [360]4
 43-114 114 k.A.       [439] 
 69 (M) 130 8       [440] 
       175 175 1 [441] 
       450 (M) 800 7 [348] 
Zypern 5783 (D) 11561 2       [370] 
1 Median der Median-Konzentrationen aller Teilmengen. 
2 Österreich, Belgien, Frankreich, Deutschland, Spanien 
3 Kroatien, Serbien, Bosnien-Herzegowina 





Tabelle 32: Zwischen 2.11.2009 und 6.8.2010 wurden eine Schöpfprobe aus dem Ablauf des Klärwerks 
Waßmannsdorf sowie zwei Schöpfproben aus dem Teltowkanal bei km 34,4 und 35,5 genommen. Der Gehalt an 
CBZ, Cetirizin und Koffein wurde mit ELISA bestimmt, Angaben in µg / L 
# Datum 
Teltowkanal km 34,4 
(stromabwärts) 
 Teltowkanal km 35,5 
(stromaufwärts) 
 Ablauf des Klärwerks 
CBZ Cetirizin Koffein  CBZ Cetirizin Koffein  CBZ Cetirizin Koffein 
1 2.11.2009 1,3 0,14 0,96        
2 3.11.2009 0,32 0,056 0,24 0,047 <0,025 0,16    
3 4.11.2009 0,22 0,030 0,27 0,056 <0,025 0,031    
4 5.11.2009 0,25 0,038 0,15 0,040 <0,025 0,052    
5 6.11.2009 0,096 <0,025 0,063 0,047 <0,025 <0,025    
6 7.11.2009 0,82 0,11 0,55 0,042 <0,025 0,088    
7 8.11.2009 0,93 0,14 0,60 0,048 <0,025 0,33    
8 9.11.2009 0,98 0,15 0,73 0,048 <0,025 0,058    
9 10.11.2009 0,45 0,061 0,25 0,057 <0,025 0,057    
10 11.11.2009 0,27 0,044 0,13 0,049 <0,025 0,054    
11 12.11.2009 0,38 0,057 0,28 0,059 0,028 0,40    
12 13.11.2009 0,31 0,046 0,16 0,042 <0,025 <0,025    
15 16.11.2009 0,99 0,15 0,47 0,049 <0,025 <0,025    
16 17.11.2009 1,1 0,12 0,57 0,045 <0,025 0,030    
17 18.11.2009 0,28 0,039 0,15 0,049 <0,025 <0,025    
18 19.11.2009 0,58 0,061 0,33 0,054 <0,025 0,076    
19 20.11.2009 0,28 0,029 0,12 0,046 <0,025 0,027    
22 23.11.2009 1,0 0,18 0,53 0,055 <0,025 0,052    
23 24.11.2009 0,69 0,14 0,45 0,053 <0,025 0,35    
24 25.11.2009 0,43 0,074 0,17 0,043 <0,025 0,049    
25 26.11.2009 1,0 0,10 0,38 0,045 <0,025 0,027    
26 27.11.2009 1,1 0,084 0,64 0,047 <0,025 0,048    
29 30.11.2009 0,65 <0,025 0,50 0,042 <0,025 0,053    
30 1.12.2009 1,8 0,083 0,88 0,41 0,047 0,28    
31 2.12.2009 0,76 0,082 0,38 0,043 <0,025 0,073    
32 3.12.2009 0,31 0,027 0,18 0,045 <0,025 0,064    
33 4.12.2009 0,85 0,14 0,48 0,039 <0,025 0,057    
36 7.12.2009 0,43 0,032 0,21 0,044 <0,025 0,073    
37 8.12.2009 0,76 0,13 0,38 0,048 <0,025 0,050    
38 9.12.2009 0,58 0,076 0,32 0,059 <0,025 0,049    
39 10.12.2009 0,85 0,077 0,44 0,057 0,031 0,037    
40 11.12.2009 0,76 0,048 0,36 0,036 <0,025 0,059    
43 14.12.2009 0,78 0,066 0,38 0,039 <0,025 0,093    
44 15.12.2009 0,74 0,056 0,34 0,049 <0,025 0,045    
45 16.12.2009 1,0 0,079 0,47 0,044 <0,025 0,058    
46 17.12.2009 0,71 0,097 0,43 0,046 <0,025 0,091    
47 18.12.2009 0,53 0,042 0,30 0,045 <0,025 0,14    
67 6.1.2010 0,45 0,055 0,30 0,032 <0,025 0,099    
68 7.1.2010 0,52 0,041 0,29      
69 8.1.2010 0,51 0,025 0,28 0,047 <0,025 0,094    
72 11.1.2010 0,49 <0,025 0,26 0,047 <0,025 0,094    
73 12.1.2010 0,57 <0,025 0,29 0,034 <0,025 0,099    
74 13.1.2010 0,42 0,054 0,22 0,043 <0,025 0,11    
75 14.1.2010 0,48 0,062 0,26 0,051 <0,025 0,082    
76 15.1.2010 0,46 0,085 0,30 0,038 <0,025 0,077    
79 18.1.2010 0,53 <0,025 0,32 0,043 0,039 0,099    
80 19.1.2010 0,41 0,045 0,26 0,047 <0,025 0,100    





Teltowkanal km 34,4 
(stromabwärts) 
 Teltowkanal km 35,5 
(stromaufwärts) 
 Ablauf des Klärwerks 
CBZ Cetirizin Koffein  CBZ Cetirizin Koffein  CBZ Cetirizin Koffein 
82 21.1.2010 0,38 0,074 0,49 0,051 <0,025 0,078    
83 22.1.2010 0,37 0,057 0,30 0,026 0,026 0,067    
86 25.1.2010 0,47 0,094 0,35 0,047 <0,025 0,26    
87 26.1.2010 0,53 0,068 0,32      
88 27.1.2010 0,51 0,068 0,32 0,044 <0,025 0,087    
89 28.1.2010 0,35 0,031 0,25 0,034 <0,025 0,094    
90 29.1.2010 0,52 0,058 0,32      
93 1.2.2010 0,54 0,080 0,32 0,039 <0,025 0,11    
94 2.2.2010 0,46 0,030 0,26 0,057 <0,025 0,12    
95 3.2.2010 0,46 0,083 0,28      
96 4.2.2010 0,46 0,043 0,27      
97 5.2.2010 0,48 0,082 0,30      
100 8.2.2010 0,61 0,075 0,33 0,036 <0,025 0,067    
101 9.2.2010 0,36 0,076 0,21      
102 10.2.2010 0,52 0,089 0,27      
103 11.2.2010 0,40 0,079 0,20      
104 12.2.2010 0,44 0,064 0,23      
107 15.2.2010 0,60 0,12 0,34      
108 16.2.2010 0,57 0,057 0,31      
109 17.2.2010 0,46 0,028 0,29 0,038 <0,025 0,077    
110 18.2.2010 0,52 0,063 0,32 0,058 <0,025 0,11    
111 19.2.2010 0,65 0,075 0,34 0,043 <0,025 0,35    
114 22.2.2010 0,87 0,12 0,44 0,042 <0,025 0,10    
115 23.2.2010 1,4 0,13 0,56 0,052 <0,025 0,29    
116 24.2.2010 0,40 0,056 0,24 0,050 <0,025 0,097    
117 25.2.2010 0,34 0,042 0,20 0,042 <0,025 0,10    
118 26.2.2010 0,31 0,035 0,20 0,050 <0,025 0,099    
123 3.3.2010 0,13 <0,025 0,13 0,045 <0,025 0,082    
124 4.3.2010 0,12 <0,025 0,10 0,040 <0,025 0,11 2,2 0,14 1,0 
125 5.3.2010 0,094 <0,025 0,12 0,040 <0,025 0,11 2,2 0,38 1,1 
128 8.3.2010 0,27 0,037 0,20 0,043 <0,025 0,12    
129 9.3.2010 0,25 0,026 0,17 0,046 <0,025 0,090 1,9 0,29 1,0 
130 10.3.2010 0,32 0,033 0,23   2,1 0,32 1,1 
131 11.3.2010 0,32 0,049 0,26 0,046 <0,025 0,092 2,2 0,21 1,0 
132 12.3.2010 0,44 0,056 0,27 0,042 <0,025 0,11 1,9 0,25 1,0 
135 15.3.2010 0,26 0,034 0,22 0,036 <0,025 0,11 1,8 0,28 0,83 
136 16.3.2010 0,082 <0,025 0,11 0,036 <0,025 0,088 4,5 0,39 0,94 
137 17.3.2010 0,61 0,034 0,20 0,035 <0,025 0,095 4,4 0,46 1,0 
138 18.3.2010 1,8 0,044 0,47 0,041 <0,025 0,10    
139 19.3.2010 1,4 0,059 0,39 0,039 <0,025 0,10 3,5 0,41 1,0 
142 22.3.2010 0,81 0,11 0,41 0,043 <0,025 0,086 2,4 0,39 0,95 
143 23.3.2010 0,68 0,11 0,27 0,032 <0,025 0,10 2,2 0,42 0,83 
145 25.3.2010 0,71 0,13 0,36 0,034 <0,025 0,091    
146 26.3.2010 0,77 0,10 0,32 0,026 <0,025 0,091 2,3 0,32 0,84 
149 29.3.2010 0,61 0,090 0,30 0,032 <0,025 0,12 2,0 0,45 0,80 
150 30.3.2010 0,57 0,082 0,30 0,034 <0,025 0,12 2,1 0,49 0,81 
151 31.3.2010 0,57 0,088 0,24 0,036 <0,025 0,32    
152 1.4.2010 0,69 0,083 0,29 0,033 <0,025 0,086 2,2 0,50 0,96 
157 6.4.2010 0,77 0,098 0,31 0,039 <0,025 0,088 2,3 0,49 0,86 
158 7.4.2010 0,77 0,14 0,34 0,040 <0,025 0,095    
159 8.4.2010 0,75 0,14 0,37 0,041 <0,025 0,11 2,2 0,55 0,91 
160 9.4.2010 0,91 0,15 0,39 0,027 <0,025 0,085    





Teltowkanal km 34,4 
(stromabwärts) 
 Teltowkanal km 35,5 
(stromaufwärts) 
 Ablauf des Klärwerks 
CBZ Cetirizin Koffein  CBZ Cetirizin Koffein  CBZ Cetirizin Koffein 
164 13.4.2010 0,90 0,21 0,38 0,035 <0,025 0,088    
165 14.4.2010 1,2 0,28 0,53 0,036 <0,025 0,057    
166 15.4.2010 0,89 0,20 0,44 0,038 <0,025 0,073    
167 16.4.2010 0,86 0,15 0,41 0,039 <0,025 0,068 1,9 0,64 0,90 
170 19.4.2010 1,5 0,39 0,61 0,028 <0,025 0,18 2,1 0,65 0,88 
171 20.4.2010 1,1 0,21 0,48 <0,025 <0,025 0,072    
172 21.4.2010 1,2 0,65 0,55 0,027 <0,025 0,081    
173 22.4.2010 0,92 0,37 0,51      
174 23.4.2010 1,4 0,36 0,57 0,029 <0,025 0,072    
184 3.5.2010 2,0 0,85 0,78 0,030 <0,025 0,14 2,1 0,72 0,82 
185 4.5.2010 0,77 0,22 0,35 0,028 <0,025 0,072 1,8 0,62 0,66 
186 5.5.2010 0,65 0,22 0,33 0,028 <0,025 0,065 1,9 0,56 0,60 
188 7.5.2010 0,84 0,19 0,46 <0,025 <0,025 0,10 1,9 0,52 0,71 
198 17.5.2010 0,89 0,18 0,41 <0,025 <0,025 0,063 1,7 0,53 0,67 
199 18.5.2010 0,96 0,20 0,43 <0,025 <0,025 0,062 1,6 0,38  
200 19.5.2010 2,0 0,61 0,75 0,14 0,052 0,13 1,9 0,60 0,85 
201 20.5.2010 0,83 0,081 0,37 0,028 <0,025 0,075    
202 21.5.2010 0,95 0,12 0,39 0,031 <0,025 0,067 1,8 0,43 0,66 
207 25.5.2010 0,83 0,13 0,40 0,035 <0,025 0,067 2,0 0,40 0,79 
210 28.5.2010 1,1 0,11 0,45 0,031 <0,025 0,071 1,9 0,36 0,70 
213 31.5.2010 0,95 0,13 0,39 0,031 <0,025 0,089 2,1 0,26 0,74 
217 4.6.2010 0,93 0,11 0,48 0,045 <0,025 0,070 1,7 0,38 0,85 
220 7.6.2010 0,69 0,15 0,40 0,043 <0,025 0,085 1,8 0,41 0,91 
222 9.6.2010 0,87 0,18 0,44 0,053 <0,025 0,070 2,3 0,45 0,83 
224 11.6.2010 0,88 0,17 0,50 0,028 <0,025 0,092 2,0 0,48 0,87 
227 14.6.2010 0,92 0,27 0,57 0,038 <0,025 0,086 2,0 0,65 0,89 
229 16.6.2010 0,55 0,23 0,35 0,032 <0,025 0,16 2,2 0,67 0,85 
234 30.6.2010      2,4 0,51 0,83 
241 28.6.2010 1,2 0,55 0,65 0,45 0,076 0,24 2,1 0,93 0,90 
243 30.6.2010 2,2 0,44 0,76 2,2 0,44 0,82 2,7 0,45 1,0 
245 2.7.2010 2,2 0,76 0,93 2,3 0,48 0,88 2,4 0,88 0,89 
249 6.7.2010 2,1 0,61 0,92 2,1 0,47 0,92 2,6 0,92 0,99 
250 7.7.2010 2,2 0,66 0,97 2,1 0,38 0,95 2,6 0,72 1,0 
256 13.7.2010 2,0 0,56 0,95 2,0 0,51 0,93 2,5 0,79 1,0 
257 14.7.2010 2,2 0,61 0,96 2,3 0,29 1,1 2,5 0,83 0,98 
259 16.7.2010 2,3 0,56 1,1 2,4 0,44 0,94 2,8 0,69 1,2 
262 19.7.2010 1,3 0,24 1,3 0,41 <0,025 0,22 2,2 0,51 0,91 
264 21.7.2010 1,0 0,11 0,51 0,42 0,066 0,30 2,3 0,46 1,1 
269 26.7.2010 1,6 0,22  0,36 0,040  1,8 0,42  
271 28.7.2010 1,2 0,17  0,22 <0,025  1,8 0,35  
273 30.7.2010 1,0 0,14  0,058 <0,025  2,0 0,43  
276 2.8.2010 0,87 0,11  0,11 <0,025  1,8 0,32  
278 4.8.2010 0,68 0,089  0,079 0,070  1,9 0,31  





Tabelle 33: Zwischen 2.11.2009 und 6.8.2010 wurden eine Schöpfprobe aus dem Ablauf des Klärwerks 
Waßmannsdorf sowie zwei Schöpfproben aus dem Teltowkanal bei km 34.4 und 35.5 genommen. Ergebnisse 
der LC-MS/MS-Analyse, Angaben in µg / L, fett gedruckte Werte wurden nach Probenanreicherung mit SPE 
gewonnen 







Teltowkanal km 34.4         
1 2.11.2009 1,2  <LOQ       
3 4.11.2009 0,19 <LOQ <LOQ 0,46 <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOD 
5 6.11.2009 0,092 <LOD <LOD 0,23 <LOQ <LOD <LOQ <LOD <LOD 
8 9.11.2009 0,96  <LOD       
16 17.11.2009 1,1 0,086 <LOD 2,9 0,12 0,39 0,077 0,098 <LOD 
29 30.11.2009 0,75 <LOQ <LOD 1,9 0,080 0,16 0,063 0,058 <LOD 
30 1.12.2009 1,6 0,12 <LOQ 3,0 0,12 0,16 0,092 0,11 <LOD 
45 16.12.2009 0,97 0,084 <LOD 2,5 0,11 0,40 0,063 0,098 <LOD 
46 17.12.2009 0,60  <LOD       
73 12.1.2010 0,47 <LOQ <LOD 1,3 0,064 0,17 0,041 0,053 <LOD 
93 1.2.2010 0,48 <LOQ <LOD 1,4 0,069 0,26 0,036 0,054 <LOD 
100 8.2.2010 0,59 <LOQ <LOD 1,5 0,073 0,29 0,042 0,062 <LOD 
115 23.2.2010 1,3 0,11 <LOD 2,9 0,13 0,61 0,070 0,11 <LOQ 
123 3.3.2010 0,11 <LOD <LOD 0,22 <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOD 
129 9.3.2010 0,21 <LOQ <LOD 0,49 <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOD 
135 15.3.2010 0,24 0,024 0,13 0,52 0,032 0,10 0,018 0,025 <LOD 
136 16.3.2010 0,082 0,0024 0,15 0,13 0,0025 0,014 <LOD 0,0030 <LOD 
137 17.3.2010 0,56 <LOQ <LOD 0,51 <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOD 
138 18.3.2010 1,8 0,095 <LOD 1,9 0,090 0,39 0,047 0,073 <LOD 
151 31.3.2010 0,51 0,12 <LOD  <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOD 
160 9.4.2010 0,76 0,17 <LOD  <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOD 
170 19.4.2010 1,4 0,41 <LOD 2,1 0,074 0,28 0,050 <LOQ <LOD 
172 21.4.2010 1,2 0,46 <LOD 1,9 0,076 0,29 0,046 <LOQ <LOD 
173 22.4.2010 0,93 0,37 <LOD 1,4 <LOQ 0,21 0,045 <LOQ <LOD 
184 3.5.2010 2,0 0,72 <LOD 3,3 0,11 0,47 0,083 0,11 0,16 
186 5.5.2010 0,76 0,23 <LOD 1,0 <LOQ 0,17 0,034 <LOD <LOD 
199 18.5.2010 1,0 0,22 <LOD 1,4 0,060 0,25 0,049 <LOQ <LOD 
200 19.5.2010 1,9 0,40 <LOD 3,0 0,12 0,48 0,071 0,094 0,21 
213 31.5.2010 0,97 0,21 <LOD 1,4 <LOQ 0,21 0,038 <LOD <LOQ 
222 9.6.2010 0,81 0,21 <LOD  <LOQ 0,13 <LOQ <LOQ <LOD 
         
Teltowkanal km 35.5         
2 3.11.2009 0,039  <LOD       
11 12.11.2009 0,043 <LOD 0,47 0,11 0,0021 <LOQ 0,0025 <LOQ <LOD 
23 24.11.2009 0,048 <LOD 0,25 0,13 0,0025 <LOQ 0,0022 <LOQ <LOD 
26 27.11.2009 0,045  <LOD       
30 1.12.2009 0,42  <LOD       
46 17.12.2009 0,042  <LOD       
111 19.2.2010 0,046 <LOD 0,36 0,14 0,0040 0,012 0,0033 0,0025 <LOD 
115 23.2.2010 0,050 <LOD 0,32 0,14 0,0045 0,013 0,0032 0,0027 <LOD 
151 31.3.2010 0,032 <LOD 0,33 0,091 0,0023 0,0079 0,0022 <LOQ <LOD 
          
Klärwerksablauf          
124 3.3.2010 2,0 0,22 <LOD 3,4 0,11 0,54 0,10 0,14 <LOQ 
132 12.3.2010 1,9 0,22 <LOD 3,3 0,12 0,33 0,078 0,13 0,17 
137 17.3.2010 4,5 0,22 <LOD 3,4 0,17 0,35 0,094 0,17 <LOD 











150 30.3.2010 1,9 0,43 <LOD 2,9 0,11 0,42 0,076 0,11 <LOQ 
159 8.4.2010 2,0 0,50 <LOD 3,4 0,16 0,49 0,066 0,12 <LOQ 
170 19.4.2010 1,9 0,63 <LOD 3,4 0,12 0,45 0,086 0,11 <LOQ 
184 3.5.2010 1,9 0,68 <LOD 3,1 0,11 0,47 0,064 0,088 0,18 
188 7.5.2010 1,9 0,50 <LOD 2,6 0,11 0,45 0,068 0,090 <LOQ 
200 19.5.2010 1,8 0,38 <LOD 3,0 0,10 0,46 0,073 0,078 0,20 
213 31.5.2010 1,9 0,39 <LOD 3,1 0,13 0,45 0,059 0,100 0,25 






















































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Tabelle 38: Carbamazepin-Gehalt in Trinkwasserproben aus dem Berliner Stadtgebiet, bestimmt mit ELISA 







 Nord Ost 
1 4.1.2010 <0,025 <LOQ  Gürtelstr, 32/32a 52,5448 13,4516 
2 4.1.2010 <0,025   Diesterwegstr, 10 52,5393 13,4273 
3 4.1.2010 0,027   Ullsteinstr, 159 52,4521 13,3810 
4 4.1.2010 0,11 0,100  Jagowstr, 31-34 52,5227 13,3339 
5 4.1.2010 0,093 0,092  Gorkistr, 127 52,5916 13,3024 
6 5.1.2010 <0,025   Berliner Allee 193-197 52,5553 13,4675 
7 5.1.2010 0,11 0,12  Gartenstr, 107a 52,5297 13,3923 
8 5.1.2010 0,11 0,10  Brüsseler Str, 31 52,5451 13,3465 
9 5.1.2010 0,079 0,068  Edinburger Str, 7 52,5534 13,3529 
10 5.1.2010 0,116 0,098  Reinickendorfer Str, 61 52,5556 13,3657 
11 5.1.2010 <0,025   Bernauer Str, 115-118 52,5345 13,3890 
12 5.1.2010 <0,025   Ackerstr, 136-137 52,5360 13,3890 
13 5.1.2010 0,093   Witzlebenstr, 34-35 52,5092 13,2943 
14 5.1.2010 <0,025   Friederikestr, 34 52,5697 13,2292 
15 5.1.2010 <0,025   Rohrweihstr, 15 52,5870 13,2228 
16 5.1.2010 <0,025   Am Vierrutenberg 59-64 52,6175 13,3396 
17 5.1.2010 <0,025   Rothenbücherweg 27 52,4926 13,1820 
18 5.1.2010 <0,025   Mascha-Kaleko-Weg 3 52,4566 13,1547 
19 5.1.2010 0,031   Königstr, 25-27 52,4191 13,1544 
20 5.1.2010 0,035   Spanische Allee 8 52,4305 13,2224 
21 5.1.2010 <0,025   Salvador-Allende-Str, 2-8 52,4410 13,5936 
22 6.1.2010 <0,025   Havelschanze 1,3,5 52,5540 13,2081 
23 6.1.2010 <0,025   Staakener Str, 23 52,5360 13,1818 
24 6.1.2010 <0,025   An der Havelspitze 3 52,5556 13,2180 
25 6.1.2010 <0,025   Lutoner Str, 15-19 52,5273 13,1713 
26 6.1.2010 0,025   Rosenheimer Str, 20b 52,4905 13,3414 
27 6.1.2010 0,031   Kolonnenstr, 30 52,4851 13,3685 
28 6.1.2010 0,044   Zietenstr, 4 und 6 52,4998 13,3575 
29 6.1.2010 0,057   Belziger Str, 53C 52,4856 13,3489 
30 6.1.2010 <0,025   Eschengraben 36-42 52,5562 13,4213 
31 6.1.2010 <0,025   Schonensche Str, 25 52,5539 13,4218 
32 6.1.2010 <0,025   Alt-Tegel 40 52,5882 13,2766 
33 7.1.2010 <0,025   Pappelallee 61 52,5459 13,4176 
34 7.1.2010 <0,025   Brunsbütteler Damm 431 52,5343 13,1381 
35 7.1.2010 0,044 0,031  Meinekestr, 14 52,4998 13,3291 
36 7.1.2010 <0,025   Kurhausstr, 30-35 52,6236 13,2976 
37 7.1.2010 <0,025   Fürst-Bismarck-Str, 2-10 52,6082 13,3133 
38 7.1.2010 0,038   Spechtstr, 2-4 52,4615 13,2774 
39 7.1.2010 0,034   Wilskistr, 75 52,4466 13,2478 
40 7.1.2010 0,036   Auf dem Grat 3 52,4560 13,2741 
41 7.1.2010 0,037   Riemeisterstr, 23 52,4419 13,2617 
42 7.1.2010 0,04   Am kleinen Wannsee 5 52,4189 13,1640 
43 11.1.2010 <0,025   Caspar-Theyß-Str, 29 52,4915 13,2910 
44 11.1.2010 0,035   Alemannenstr, 10 52,4319 13,1948 
45 11.1.2010 0,031   Tirschenreuther Ring 69 52,4097 13,3551 
46 11.1.2010 0,057 0,042  Leykestr, 11-13 52,4752 13,4305 
47 11.1.2010 <0,025   Hauptstr, 16 52,6181 13,3886 
48 12.1.2010 <0,025   Werlseestr, 39 52,4531 13,6358 










 Nord Ost 
50 12.1.2010 <0,025   Woldegker Str, 21 52,5737 13,5126 
51 12.1.2010 <0,025   Kiekemaler Str, 7 52,4732 13,6060 
52 12.1.2010 <0,025   Alt-Lietzow 33 52,5184 13,3119 
53 12.1.2010 <0,025   Gimpelsteig 3 52,4245 13,2561 
54 12.1.2010 <0,025   Jungfernstieg 18 52,4324 13,3292 
55 12.1.2010 <0,025   Bogenstr, 9-14 52,4339 13,2621 
56 12.1.2010 <0,025   Pinnauweg 15-17 52,4212 13,2786 
57 12.1.2010 <0,025   Berner Str, 2-3 52,4323 13,2927 
58 13.1.2010 0,062   Hohenzollerndamm 45 52,4884 13,3040 
59 13.1.2010 0,031   Kurfürstendamm 126/127 52,4950 13,2860 
60 13.1.2010 0,046   Olivaer Platz 3 52,4991 13,3137 
61 13.1.2010 0,044   Wilhelmsaue 118 52,4853 13,3236 
62 13.1.2010 <0,025   Bundesallee 33 52,4899 13,3308 
63 13.1.2010 0,033   Ludwigkirchplatz 3 52,4980 13,3212 
64 13.1.2010 0,053   Sächsische Str, 46 52,4916 13,3169 
65 14.1.2010 0,036   Bismarckstr, 33 52,5119 13,3095 
66 14.1.2010 <0,025   Pfingstberggasse 6 52,4398 13,5435 
67 14.1.2010 <0,025   Rudower Str, 60 52,4427 13,5630 
68 14.1.2010 <0,025   Bruno-Bürgel-Weg 122-140 52,4518 13,5556 
69 14.1.2010 0,025   Otto-Krüger-Zeile 4-6 52,4669 13,5079 
70 14.1.2010 <0,025   Bahnhofstr, 32 52,5914 13,4517 
71 14.1.2010 <0,025   Finsterwalder Str, 52-54 52,6009 13,3430 
72 14.1.2010 <0,025   Sigismundkorso 68-70 52,6302 13,2770 
73 14.1.2010 0,03   Bergstr, 90 52,4581 13,3291 
74 14.1.2010 0,037   Liliencronstr, 15 52,4490 13,3410 
75 14.1.2010 0,051   Lutherstr, 7 52,4500 13,3284 
76 14.1.2010 0,045   Gardeschützenweg 17 52,4489 13,3132 
77 15.1.2010 0,13 0,098  Melchiorstr, 20-22 52,5072 13,4223 
78 15.1.2010 0,096 0,081  Michaelkirchstr, 19 52,5093 13,4208 
79 15.1.2010 0,11 0,087  Wallstr, 70-73 52,5112 13,4061 
80 15.1.2010 0,086 0,064  Wartenburgstr, 6 52,4956 13,3809 
81 15.1.2010 0,112   Stallschreiberstr, 12 52,5057 13,4088 
82 15.1.2010 0,066   Hasenheide 1-4 52,4866 13,4240 
83 15.1.2010 0,072   Mehringplatz 15 52,4986 13,3927 
84 15.1.2010 0,097   Friedrichstr, 34 52,5052 13,3908 
85 15.1.2010 0,13 0,11  Max-Dohrn-Str, 8 52,5309 13,2991 
86 15.1.2010 0,052   Dardanellenweg 52 52,4449 13,4092 
87 15.1.2010 0,057 0,029  Alt-Tempelhof 10-12 52,4661 13,3877 
88 15.1.2010 0,044   Albulaweg 17 52,4234 13,4001 
89 15.1.2010 0,045   Stegerwaldstr, 50 52,4211 13,3681 
90 15.1.2010 0,05   Bayernring 43-44 52,4817 13,3849 
91 15.1.2010 <0,025   Tempelhofer Damm 165 52,4631 13,3855 
92 15.1.2010 0,041   Donaustr, 29-34 52,4821 13,4362 
93 15.1.2010 0,035   Karl-Marx-Str, 197 52,4718 13,4413 
94 15.1.2010 <0,025   Zur Nachtheide 137 52,4266 13,5909 
95 15.1.2010 <0,025   Dregerhoffstr, 66 52,4293 13,5953 
96 15.1.2010 0,033   Fürstenwalder Allee 182 52,4343 13,7053 
97 15.1.2010 <0,025   Fürstenwalder Allee 344 52,4314 13,7191 
98 15.1.2010 <0,025   Salvador-Allende-Str, 91 52,4451 13,5936 
99 18.1.2010 0,15 0,13  Heinickeweg 15 52,5385 13,2844 
100 18.1.2010 0,043   Rudower Str, 45 52,4440 13,5637 
101 18.1.2010 0,039   Springbornstr, 88 52,4382 13,4980 










 Nord Ost 
103 18.1.2010 0,039   Buntzelstr, 56 52,4038 13,5704 
104 18.1.2010 0,03   Schloßallee 3 52,5813 13,4199 
105 18.1.2010 0,054   Mariendorfer Weg 74 52,4643 13,4301 
106 18.1.2010 0,059   Kirchhofstr, 23 52,4693 13,4386 
107 18.1.2010 0,06   Neuköllnische Allee 146 52,4625 13,4705 
108 18.1.2010 0,056   Aronsstr, 134 52,4720 13,4660 
109 18.1.2010 0,069 0,041  Teichstr, 44 52,5675 13,3467 
110 18.1.2010 0,045   Motzener Str, 40 52,3976 13,3819 
111 19.1.2010 0,026   Lindenberger Weg 26 52,6313 13,5028 
112 19.1.2010 0,036   Mühlenbecker Str, 28 52,6558 13,4366 
113 19.1.2010 0,045   Buckower Damm 31-41 52,4411 13,4349 
114 19.1.2010 <0,025   Mellenseestr, 65 52,4950 13,5129 
115 19.1.2010 0,029   Darßer Str, 103 52,5644 13,4920 
116 19.1.2010 <0,025   Kaskelstr,/Hauffstr, 52,5037 13,4820 
117 19.1.2010 0,037   Harnackstr, 7-9 52,5110 13,4875 
118 19.1.2010 0,03   Fanninger Str, 32 52,5143 13,4951 
119 19.1.2010 0,035   Degner Str, 22 52,5475 13,4957 
120 19.1.2010 0,038   Gensinger Str, 103 52,5111 13,5336 
121 19.1.2010 0,032   Warnitzer Str, 9 52,5663 13,5172 
122 19.1.2010 0,031   Dorfstr, 37 52,5786 13,4830 
123 19.1.2010 0,039   Wernerstr, 11 52,4834 13,2739 
124 19.1.2010 0,059   Offenbacher Str, 5a 52,4751 13,3203 
125 19.1.2010 0,081   Albestr, 31 52,4734 13,3333 
126 19.1.2010 0,074   Steinmetzstr, 79 52,4994 13,3646 
127 19.1.2010 0,054   Mohriner Allee 50 52,4422 13,4271 
128 19.1.2010 0,056   Cafeastr, 17 52,4539 13,4187 
129 19.1.2010 0,051   Buckower Damm 176 52,4276 13,4349 
130 19.1.2010 0,046   Waltersdorfer Chaussee 162 52,4025 13,5124 
131 20.1.2010 0,066   Elsenstr, 87-96 52,4876 13,4521 
132 20.1.2010 0,028   Weiskopffstr, 12 52,4576 13,5416 
133 20.1.2010 0,07   Rathausstr, 15 52,5188 13,4079 
134 20.1.2010 0,029   Weinbergsweg 14 52,5330 13,4042 
135 20.1.2010 0,026   Barnimstr, 18 52,5261 13,4225 
136 20.1.2010 0,049   Hindenburgdamm 137 52,4321 13,3102 
137 20.1.2010 0,053   Paulsenstr, 3-4 52,4609 13,3112 
138 20.1.2010 <0,025   Kaulsdorfer Str, 313 52,4611 13,5786 
139 20.1.2010 <0,025   Peter-Hille-Str, 26 52,4537 13,6215 
140 20.1.2010 0,037   Fürstenwalder Allee 1 52,4428 13,6860 
141 20.1.2010 <0,025 <LOQ  Grabensprung 29 52,5068 13,5527 
142 20.1.2010 0,043   Schönewalder Str, 9 52,5321 13,6189 
143 21.1.2010 0,15 0,12  Invalidenstr, 60 52,5244 13,3626 
144 21.1.2010 <0,025   Lauchhammerstr, 24 52,4961 13,5478 
145 21.1.2010 0,029   H,-Weigel-Platz 10 52,5265 13,5407 
146 21.1.2010 0,038   Buckower Ring 62 52,5257 13,5728 
147 21.1.2010 <0,025   Köpenicker Str, 302 52,4749 13,5592 
148 21.1.2010 0,038   Hellersdorfer Str, 27 52,5164 13,5893 
149 21.1.2010 0,041   Finkelsteinstr, 6-8 52,5197 13,5991 
150 21.1.2010 0,035   Greifswalder Str, 90 52,5439 13,4423 
151 21.1.2010 0,027   Laskerstr, 6-8 52,5014 13,4657 
152 21.1.2010 0,084   Stargardtstr, 12-14 52,5659 13,3588 
153 21.1.2010 0,151   General-Woyna Str, 48 52,5729 13,3185 
154 21.1.2010 0,056   Cunostr, 74 52,4813 13,2958 










 Nord Ost 
156 22.1.2010 <0,025   Bänschstr, 78 52,5174 13,4694 
157 22.1.2010 <0,025   Bahnhofstr, 17 52,6120 13,4745 
158 22.1.2010 <0,025   Langhansstr, 37 52,5517 13,4409 
159 22.1.2010 <0,025   Wilhelm-Kuhr-Str, 78 52,5688 13,3969 
160 22.1.2010 <0,025   Pfarrer-Lenzel-Str, 1-5 52,5883 13,3964 
161 22.1.2010 <0,025   Heinrich-Mann-Str, 31 52,5725 13,3941 
162 22.1.2010 0,026   Wutzkyallee 65 52,4236 13,4734 
163 22.1.2010 <0,025   Schleusinger Str, 14 52,5584 13,5645 
164 25.1.2010 <0,025   Alt-Buch 50 52,6363 13,5023 
165 25.1.2010 0,047   Welserstr, 14 52,4975 13,3419 
166 25.1.2010 0,04   Bayernallee 49/50 52,5099 13,2679 
167 25.1.2010 0,031   Kirchhainer Damm 46 52,3826 13,4133 
168 25.1.2010 0,029   An der Dorfkirche 5 52,4132 13,3674 
169 25.1.2010 <0,025   Letteallee 39-41 52,5632 13,3704 
170 26.1.2010 0,12   Platz der Republik 1 52,5192 13,3749 
171 27.1.2010 <0,025   Kissingenstr, 5-6 52,5663 13,4152 
172 27.1.2010 <0,025   Südekumzeile 3 52,5313 13,1580 
173 28.1.2010 <0,025   Rudolf-Mosse-Str, 9-11 52,4750 13,3042 
174 28.1.2010 <0,025   Roelckestr, 117 52,5594 13,4552 
175 28.1.2010 0,15   Eichborndamm 215-239 52,5882 13,3245 
176 28.1.2010 0,068   Ruppiner Chaussee 268 52,6186 13,2404 
177 28.1.2010 0,033   Neue Kreisstr, 1 52,3963 13,1358 
178 29.1.2010 0,15   Unionplatz 12 52,5330 13,3376 





Tabelle 39: Gehalt an CBZ, Cetirizin und Koffein in Schöpfproben aus Oberflächengewässern, die zwischen 2008 
und 2010 in Berlin gesammelt wurden. Bestimmung mit ELISA, alle Angaben in µg/L 
   cELISA  CLC-MS/MS Dezimalkoordinaten 
Datum Gewässer CBZ Cetirizi
n 
Koffein  CBZ  Nord Ost 
7.4.2010 Berlin-Spandauer Schiff.kanal 0,090 n. b. 0,14  0,072  52,5273 13,3741 
7.4.2010 Berlin-Spandauer Schiff.kanal 0,090 n. b. 0,15  n. b.  52,5310 13,3708 
7.4.2010 Berlin-Spandauer Schiff.kanal 0,087 n. b. 0,11  n. b.  52,5343 13,3678 
7.4.2010 Berlin-Spandauer Schiff.kanal 0,093 n. b. 0,12  n. b.  52,5367 13,3643 
7.4.2010 Berlin-Spandauer Schiff.kanal 0,096 n. b. 0,14  n. b.  52,5382 13,3589 
7.4.2010 Berlin-Spandauer Schiff.kanal 0,092 n. b. 0,17  n. b.  52,5393 13,3536 
7.4.2010 Berlin-Spandauer Schiff.kanal 0,089 n. b. 0,14  n. b.  52,5385 13,3475 
7.4.2010 Berlin-Spandauer Schiff.kanal 0,091 n. b. 0,14  n. b.  52,5390 13,3426 
7.4.2010 Berlin-Spandauer Schiff.kanal 0,092 n. b. 0,31  0,069  52,5400 13,3375 
7.4.2010 Berlin-Spandauer Schiff.kanal 0,088 n. b. 0,17  n. b.  52,5410 13,3322 
7.4.2010 Berlin-Spandauer Schiff.kanal 0,079 n. b. 0,17  0,063  52,5398 13,3292 
7.4.2010 Berlin-Spandauer Schiff.kanal 0,092 n. b. 0,16  n. b.  52,5376 13,3298 
7.4.2010 Berlin-Spandauer Schiff.kanal 0,096 n. b. 0,14  0,073  52,5365 13,3333 
7.7.2008 Britzer Verbindungskanal 0,42 n. b. n. b.  n. b.  52,4666 13,4955 
1.10.2008 Britzer Verbindungskanal 0,21 n. b. 0,57  n. b.  52,4592 13,4607 
1.10.2008 Britzer Verbindungskanal 0,13 n. b. 0,10  n. b.  52,4591 13,4664 
22.6.2009 Dahme 0,041 n. b. 0,064  n. b.  52,4337 13,5757 
25.3.2010 Dahme 0,045 n. b. n. b.  n. b.  52,4176 13,5833 
5.7.2010 Dahme 0,12 0,025 0,12  n. b.  52,4439 13,5713 
5.7.2010 Dahme 0,18 0,050 0,12  n. b.  52,4376 13,5749 
5.7.2010 Dahme 0,24 0,069 0,67  n. b.  52,4330 13,5746 
5.7.2010 Dahme 0,18 0,030 0,12  n. b.  52,4281 13,5761 
5.7.2010 Dahme 0,16 0,030 0,11  n. b.  52,4228 13,5813 
5.7.2010 Dahme 0,16 <LOQ 0,084  n. b.  52,4159 13,5843 
5.7.2010 Dahme 0,082 <LOQ 0,10  n. b.  52,4130 13,5934 
5.7.2010 Dahme 0,064 <LOQ 0,084  n. b.  52,4115 13,6045 
5.7.2010 Dahme 0,039 <LOQ 0,091  n. b.  52,4100 13,6157 
5.7.2010 Dahme 0,065 <LOQ 0,086  n. b.  52,4071 13,6242 
5.7.2010 Dahme 0,053 <LOQ 0,10  n. b.  52,4015 13,6309 
5.7.2010 Dahme 0,078 <LOQ 0,088  n. b.  52,3956 13,6379 
5.7.2010 Dahme 0,038 <LOQ 0,078  n. b.  52,3879 13,6439 
5.7.2010 Dahme 0,071 <LOQ 0,065  n. b.  52,3811 13,6523 
5.7.2010 Dahme 0,057 <LOQ 0,072  n. b.  52,3766 13,6620 
5.7.2010 Dahme(Gosener Kanal) <LOQ <LOQ 0,11  n. b.  52,4152 13,7202 
5.7.2010 Dahme(Seddinsee) 0,066 <LOQ 0,060  n. b.  52,3806 13,6740 
5.7.2010 Dahme(Seddinsee) 0,040 <LOQ 0,077  n. b.  52,3885 13,6860 
5.7.2010 Dahme(Seddinsee) 0,038 <LOQ 0,11  n. b.  52,3968 13,6986 
12.12.2009 Landwehrkanal 0,078 n. b. 3,3  n. b.  52,5002 13,3777 
12.12.2009 Landwehrkanal 0,084 n. b. 0,12  n. b.  52,4977 13,3900 
12.12.2009 Landwehrkanal 0,11 n. b. 0,45  n. b.  52,4972 13,3993 
12.12.2009 Landwehrkanal 0,10 n. b. 0,39  n. b.  52,4952 13,4131 
12.12.2009 Landwehrkanal 0,12 n. b. 0,70  n. b.  52,4955 13,4229 
12.12.2009 Landwehrkanal 0,18 n. b. 1,8  n. b.  52,4910 13,4368 
12.12.2009 Landwehrkanal 0,12 n. b. 0,86  n. b.  52,4917 13,4410 
12.12.2009 Landwehrkanal 0,12 n. b. 0,82  n. b.  52,4960 13,4465 
12.12.2009 Landwehrkanal 0,12 n. b. 0,88  n. b.  52,4977 13,4542 
12.12.2009 Landwehrkanal 0,12 n. b. 0,89  n. b.  52,4965 13,4498 
12.12.2009 Landwehrkanal 0,11 n. b. 0,88  n. b.  52,4871 13,4404 




   cELISA  CLC-MS/MS Dezimalkoordinaten 
Datum Gewässer CBZ Cetirizi
n 
Koffein  CBZ  Nord Ost 
22.6.2009 Neuenhagener Mühlenfließ 2,0 0,39 1,3  1,9  52,4801 13,6368 
22.6.2009 Neuenhagener Mühlenfließ 0,13 n. b. 0,36  n. b.  52,4872 13,6448 
16.6.2009 Oberhavel 0,33 0,037 0,12  0,33  52,5440 13,2103 
23.9.2009 Oberhavel 0,43 0,031 n. b.  0,41  52,5440 13,2103 
8.12.2009 Oberhavel 0,045 n. b. n. b.  n. b.  52,5731 13,2240 
8.12.2009 Oberhavel 0,12 n. b. n. b.  n. b.  52,5553 13,2236 
25.3.2010 Oberhavel 0,083 n. b. n. b.  n. b.  52,5640 13,2257 
25.3.2010 Oberhavel 0,030 n. b. n. b.  n. b.  52,5730 13,2241 
25.3.2010 Oberhavel 0,033 n. b. n. b.  n. b.  52,6072 13,2010 
25.3.2010 Oberhavel 0,036 n. b. n. b.  n. b.  52,6330 13,2159 
24.11.2009 Oberhavel (Tegeler See) 0,74 n. b. n. b.  0,66  52,5753 13,2620 
7.12.2009 Oberhavel (Tegeler See) 1,4 n. b. n. b.  n. b.  52,5921 13,2784 
7.7.2008 Spree 0,39 n. b. n. b.  0,34  52,4729 13,4951 
11.8.2008 Spree 0,52 0,10 0,37  0,45  52,4729 13,4951 
16.6.2009 Spree 0,10 n. b. 0,48  n. b.  52,5369 13,2125 
16.6.2009 Spree 0,081 n. b. 0,098  n. b.  52,5230 13,3412 
16.6.2009 Spree 0,073 n. b. 0,093  n. b.  52,4966 13,4596 
22.6.2009 Spree 0,092 n. b. 0,11  n. b.  52,4545 13,5550 
16.9.2009 Spree 0,15 <LOQ n. b.  0,14  52,4607 13,5129 
23.9.2009 Spree 0,20 <LOQ n. b.  0,19  52,5369 13,2126 
23.9.2009 Spree 0,16 <LOQ n. b.  0,16  52,5209 13,3065 
6.4.2010 Spree 0,30 n. b. 0,25  0,26  52,4716 13,4963 
6.4.2010 Spree 0,062 n. b. 0,19  n. b.  52,4752 13,4958 
6.4.2010 Spree 0,11 n. b. 0,19  0,090  52,4794 13,4963 
6.4.2010 Spree 0,062 n. b. 0,13  n. b.  52,4824 13,4959 
6.4.2010 Spree 0,064 n. b. 0,14  n. b.  52,4855 13,4947 
6.4.2010 Spree 0,086 n. b. 0,15  n. b.  52,4882 13,4916 
6.4.2010 Spree 0,067 n. b. 0,14  n. b.  52,4899 13,4883 
6.4.2010 Spree 0,061 n. b. 0,22  n. b.  52,4919 13,4840 
6.4.2010 Spree 0,053 n. b. 0,32  n. b.  52,4942 13,4801 
6.4.2010 Spree 0,053 n. b. 0,40  0,040  52,4957 13,4781 
6.4.2010 Spree 0,059 n. b. 0,33  0,038  52,4972 13,4758 
6.4.2010 Spree 0,068 n. b. 0,16  n. b.  52,4887 13,4832 
6.4.2010 Spree 0,071 n. b. 0,16  n. b.  52,4895 13,4793 
6.4.2010 Spree 0,078 n. b. 0,17  n. b.  52,4922 13,4735 
6.4.2010 Spree 0,075 n. b. 0,16  n. b.  52,4937 13,4688 
6.4.2010 Spree 0,072 n. b. 0,14  n. b.  52,4951 13,4653 
6.4.2010 Spree 0,078 n. b. 0,14  n. b.  52,4963 13,4623 
6.4.2010 Spree 0,093 n. b. 0,14  n. b.  52,4970 13,4602 
6.4.2010 Spree 0,097 n. b. 0,19  0,071  52,4984 13,4560 
6.4.2010 Spree 0,092 n. b. 0,16  n. b.  52,4994 13,4518 
6.4.2010 Spree 0,084 n. b. 0,14  n. b.  52,5002 13,4495 
6.4.2010 Spree 0,080 n. b. 0,15  n. b.  52,5014 13,4464 
6.4.2010 Spree 0,078 n. b. 0,18  n. b.  52,5028 13,4434 
6.4.2010 Spree 0,079 n. b. 0,18  n. b.  52,5040 13,4400 
6.4.2010 Spree 0,068 n. b. 0,11  n. b.  52,5055 13,4368 
6.4.2010 Spree 0,076 n. b. 0,13  n. b.  52,5073 13,4335 
6.4.2010 Spree 0,070 n. b. 0,15  n. b.  52,5089 13,4305 
6.4.2010 Spree 0,074 n. b. 0,14  n. b.  52,5105 13,4272 
6.4.2010 Spree 0,080 n. b. 0,16  0,063  52,5119 13,4244 
6.4.2010 Spree 0,076 n. b. 0,17  n. b.  52,5137 13,4203 
6.4.2010 Spree 0,084 n. b. 0,17  n. b.  52,5145 13,4166 




   cELISA  CLC-MS/MS Dezimalkoordinaten 
Datum Gewässer CBZ Cetirizi
n 
Koffein  CBZ  Nord Ost 
7.4.2010 Spree 0,097 n. b. 0,16  n. b.  52,5176 13,4035 
7.4.2010 Spree 0,087 n. b. 0,082  n. b.  52,5211 13,3997 
7.4.2010 Spree 0,088 n. b. 0,10  n. b.  52,5223 13,3941 
7.4.2010 Spree 0,087 n. b. 0,21  n. b.  52,5218 13,3873 
7.4.2010 Spree 0,087 n. b. 0,16  n. b.  52,5194 13,3815 
7.4.2010 Spree 0,091 n. b. 0,13  n. b.  52,5209 13,3763 
7.4.2010 Spree 0,091 n. b. 0,15  n. b.  52,5235 13,3723 
5.7.2010 Spree 0,18 0,028 0,12  n. b.  52,4475 13,5726 
16.7.2010 Spree 0,24 <LOQ 0,18  n. b.  52,4546 13,5583 
16.7.2010 Spree 0,23 0,025 0,17  n. b.  52,4529 13,5678 
16.7.2010 Spree 0,22 0,050 0,32  n. b.  52,4559 13,5487 
16.7.2010 Spree 0,21 0,064 0,21  n. b.  52,4568 13,5389 
16.7.2010 Spree 0,27 0,065 0,25  n. b.  52,4588 13,5199 
16.7.2010 Spree 0,24 0,041 0,29  n. b.  52,4540 13,5239 
5.7.2010 Spree(Großer Müggelsee) 0,050 <LOQ 0,068  n. b.  52,4390 13,6569 
22.6.2009 Spree(Müggelspree) 0,032 n. b. 0,11  n. b.  52,4457 13,6162 
23.3.2010 Spree(Müggelspree) 0,17 n. b. n. b.  n. b.  52,4484 13,5855 
25.3.2010 Spree(Müggelspree) 0,043 n. b. n. b.  <LOQ  52,4262 13,7053 
5.7.2010 Spree(Müggelspree) 0,43 0,12 0,22  n. b.  52,4486 13,6053 
5.7.2010 Spree(Müggelspree) 0,44 0,071 3,3  n. b.  52,4497 13,5983 
5.7.2010 Spree(Müggelspree) 0,50 0,088 0,24  n. b.  52,4497 13,5919 
5.7.2010 Spree(Müggelspree) 0,46 0,093 0,31  n. b.  52,4481 13,5861 
5.7.2010 Spree(Müggelspree) 0,44 0,084 0,49  n. b.  52,4477 13,5805 
5.7.2010 Spree(Müggelspree) 0,48 0,089 0,43  n. b.  52,4487 13,5768 
5.7.2010 Spree(Müggelspree) <LOQ <LOQ 0,11  n. b.  52,4300 13,6920 
25.3.2010 Stölpchensee 0,61 0,038 n. b.  0,63  52,4049 13,1415 
11.8.2008 Teltowkanal 2,6 0,14 0,72  2,4  52,4254 13,5419 
11.8.2008 Teltowkanal 0,67 0,078 0,32  0,57  52,4595 13,4475 
11.8.2008 Teltowkanal 2,2 0,13 0,74  1,8  52,4542 13,4600 
1.10.2008 Teltowkanal 0,057 n. b. 0,15  n. b.  52,4268 13,5629 
1.10.2008 Teltowkanal 1,2 n. b. 0,63  1,1  52,4333 13,4981 
1.10.2008 Teltowkanal 1,3 n. b. 0,65  1,2  52,4363 13,4917 
1.10.2008 Teltowkanal 1,3 n. b. 0,66  1,2  52,4403 13,4834 
1.10.2008 Teltowkanal 1,2 n. b. 0,35  1,2  52,4423 13,4794 
1.10.2008 Teltowkanal 1,4 n. b. 0,60  1,1  52,4464 13,4710 
1.10.2008 Teltowkanal 1,3 n. b. 0,54  1,1  52,4508 13,4631 
1.10.2008 Teltowkanal 0,98 n. b. 0,52  0,94  52,4540 13,4607 
1.10.2008 Teltowkanal 0,97 n. b. 0,50  0,92  52,4587 13,4575 
1.10.2008 Teltowkanal 0,043 n. b. 0,72  n. b.  52,4260 13,5559 
1.10.2008 Teltowkanal 0,89 n. b. 0,54  0,84  52,4594 13,4490 
1.10.2008 Teltowkanal 0,045 n. b. 0,12  n. b.  52,4297 13,5741 
1.10.2008 Teltowkanal 0,050 n. b. 0,18  n. b.  52,4253 13,5478 
1.10.2008 Teltowkanal 1,00 n. b. 0,49  0,91  52,4257 13,5377 
1.10.2008 Teltowkanal 2,2 n. b. 1,1  2,3  52,4261 13,5286 
1.10.2008 Teltowkanal 1,7 n. b. 0,89  1,5  52,4268 13,5182 
1.10.2008 Teltowkanal 1,8 n. b. 0,63  1,4  52,4283 13,5090 
1.10.2008 Teltowkanal 1,4 n. b. 0,81  1,4  52,4308 13,5032 
2.6.2009 Teltowkanal 0,61 0,18 0,14  0,64  52,4263 13,5243 
2.6.2009 Teltowkanal 0,041 n. b. 0,046  n. b.  52,4254 13,5419 
9.6.2009 Teltowkanal 0,041 n. b. 0,037  0,032  52,4257 13,5514 
9.6.2009 Teltowkanal 0,76 0,26 0,37  0,76  52,4308 13,3112 
9.6.2009 Teltowkanal 0,61 n. b. 0,33  0,53  52,4372 13,3196 




   cELISA  CLC-MS/MS Dezimalkoordinaten 
Datum Gewässer CBZ Cetirizi
n 
Koffein  CBZ  Nord Ost 
9.6.2009 Teltowkanal 0,76 n. b. 0,43  0,67  52,3995 13,1836 
9.6.2009 Teltowkanal 0,68 n. b. 0,64  0,61  52,3961 13,2077 
9.6.2009 Teltowkanal 0,77 n. b. 0,61  0,69  52,3984 13,2277 
16.9.2009 Teltowkanal 0,042 <LOQ n. b.  0,037  52,4253 13,5480 
16.9.2009 Teltowkanal 2,0 0,20 n. b.  2,0  52,4256 13,5282 
16.9.2009 Teltowkanal 1,5 0,17 n. b.  1,5  52,4263 13,5243 
16.9.2009 Teltowkanal 1,1 0,12 n. b.  1,1  52,4329 13,4990 
16.9.2009 Teltowkanal 0,94 0,098 n. b.  0,94  52,4361 13,4922 
16.9.2009 Teltowkanal 1,7 0,15 n. b.  1,7  52,4261 13,5287 
16.9.2009 Teltowkanal 1,1 0,11 n. b.  1,1  52,4268 13,5180 
16.9.2009 Teltowkanal 0,96 0,099 n. b.  0,93  52,4275 13,5122 
16.9.2009 Teltowkanal 0,99 0,13 n. b.  0,96  52,4342 13,4960 
25.3.2010 Teltowkanal 0,72 0,065 n. b.  0,74  52,4003 13,1422 
6.7.2010 Teltowkanal 2,125 0,47 0,92  n. b.  52,4254 13,5419 
6.7.2010 Teltowkanal 2,126 0,61 0,92  n. b.  52,4263 13,5243 
16.6.2009 Unterhavel 0,14 0,034 0,51  n. b.  52,5119 13,2036 
23.9.2009 Unterhavel 0,24 <LOQ n. b.  0,24  52,5121 13,2029 
23.3.2010 Unterhavel  n. b. n. b.  n. b.  52,5121 13,2029 
23.3.2010 Unterhavel 0,044 n. b. 0,79  0,79  52,4240 13,1001 
16.6.2009 Unterhavel (Wannsee) 0,054 0,23 0,28  0,28  52,4295 13,1826 
23.9.2009 Unterhavel (Wannsee) 0,033 n. b. 0,33  0,33  52,4220 13,1760 
25.11.2009 Unterhavel (Wannsee)  n. b. 0,26  0,26  52,4316 13,1830 
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